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ｗｉｔｈ ｏｒ ｗｉｔｈｏｕｔ ＰＡ ｏｒ ＰＥ ｉｎｊｅｃｔｉｏｎ，ａｎｄ ｖａｒｉｏｕｓ ｉｍｐａｃｔｓ
ｏｎ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｗｉｔｈ
ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＭＰｓ．

１　 Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ Ｍｅｔｈｏｄｓ

１． １　 Ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ

　 Ｔｅｓｔ ｓｏｉｌ ｗａｓ ｔａｋｅｎ ｆｒｏｍ ｕｎｕｓｅｄ ｌａｎｄ ｗｉｔｈｏｕｔ ＰＥ，ＰＡ，
ａｎｄ ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｈｉｓｔｏｒｙ ａｔ ｔｈｅ Ｊｉｕｌｏｎｇｈｕ Ｃａｍｐｕｓ ｏｆ
Ｓｏｕｔｈｅａｓｔ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ （Ｎａｎｊｉｎｇ，Ｃｈｉｎａ）． Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ，
ｔｈｅｒｅ ａｒｅ ｎｏ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｓｏｕｒｃｅｓ ｏｆ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ｆｒｏｍ ｅｉｔｈｅｒ
ｓｕｂｓｔａｎｃｅ ｉｎ ｔｈｅ ｓｕｒｒｏｕｎｄｉｎｇ ａｒｅａ． Ｔｏ ｍｉｎｉｍｉｚｅ ｓａｍｐｌｉｎｇ
ｖａｒｉａｎｃｅ，ｆｉｖｅ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ ｗｅｒｅ ｍａｎｕａｌｌｙ ｃｏｌｌｅｃｔｅｄ ｉｎ ｔｈｅ
ｓｕｒｆａｃｅ ｌａｙｅｒ （０２０ ｃｍ）ｗｉｔｈ ａ ｓｈｏｖｅｌ ａｎｄ ｍｉｘｅｄ ｔｈｏｒ
ｏｕｇｈｌｙ． Ｃｏｌｌｅｃｔｅｄ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ ｗｅｒｅ ａｉｒｄｒｉｅｄ ａｎｄ ｓｉｅｖｅｄ
ｔｈｒｏｕｇｈ ａ ２ｍｍ ｓｉｅｖｅ ｔｏ ｒｅｍｏｖｅ ｇｒａｖｅｌ，ｄｅｂｒｉｓ，ａｎｄ ｐｌａｎｔ



ｒｈｉｚｏｍｅｓ． Ｖａｒｉｏｕｓ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ ｗｅｒｅ ｓｔｏｒｅｄ ｉｎ ａ ｒｅｆｒｉｇｅｒａ
ｔｏｒ ａｔ ４ ℃ ａｓ ｂａｃｋｕｐ． Ｔｈｅ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｏｆ ｈｙｄｒｏｇｅｎ ｉｎ ｔｈｅ
ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅ ｗａｓ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｔｏ ｂｅ ６． ７０，ｗｉｔｈ ａｎ ｏｒｇａｎｉｃ
ｍａｔｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ １４． ５ ｇ ／ ｋｇ，ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ
０． １５０ ７ ｇ ／ ｋｇ，ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ０． ０４３ ６
ｇ ／ ｋｇ，ａｎｄ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ ｐｏｔａｓｓｉｕｍ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ０． １２４ ４ ｇ ／ ｋｇ．
　 ＳＭＸ，９８％ ｐｕｒｉｔｙ，ａｎｄ ａｃｅｔｏｎｉｔｒｉｌｅ （ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｐｈｉｃ
ｇｒａｄｅ）ｗｅｒｅ ｐｕｒｃｈａｓｅｄ ｆｒｏｍ Ａｌａｄｄｉｎ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｃａｌ Ｔｅｃｈ
ｎｏｌｏｇｙ （Ｓｈａｎｇｈａｉ）Ｃｏｍｐａｎｙ． ＰＡ ｐｏｗｄｅｒ（ｗｉｔｈｏｕｔ ａｄｄｉ
ｔｉｖｅｓ）ｗａｓ ｐｕｒｃｈａｓｅｄ ｆｒｏｍ Ｓｈｅｎｇ Ｈａｏ Ｐｌａｓｔｉｃ Ｃｏｍｐａｎｙ．
Ｏｔｈｅｒ ｒｅａｇｅｎｔｓ （ａｎａｌｙｔｉｃａｌ ｇｒａｄｅ） ｗｅｒｅ ｐｒｏｖｉｄｅｄ ｂｙ
ＭｃＬｅａｎ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｃａｌ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ｃｏｍｐａｎｙ． ＳＭＸ ｓｏｌｕ
ｔｉｏｎ ｗｉｔｈ ａ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ １００ ｍｇ ／ Ｌ ｗａｓ ｐｒｅｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ
ｕｌｔｒａｐｕｒｅ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｓｔｏｒｅｄ ｉｎ ａ ｒｅｆｒｉｇｅｒａｔｏｒ ａｔ ４ ℃．

１． ２　 Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｄｅｓｉｇｎ

　 Ａｃｃｏｒｄｉｎｇ ｔｏ Ｒｅｆ．［２１］，ｔｈｅ ａｖｅｒａｇｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ＭＰｓ
ｏｆ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｆａｒｍｌａｎｄ ｗａｓ ４ ５３６． ６ ｉｔｅｍｓ ／ ｋｇ． ＰＡ ａｎｄ ＰＥ
ｗｅｒｅ ｔｈｅ ｍｏｓｔ ａｂｕｎｄａｎｔ ｐｏｌｙｍｅｒｓ ｉｎ ｔｈｅ ａｒａｂｌｅ ｌａｎｄ［２２］．
Ｃｏｎｓｉｄｅｒｉｎｇ ｔｈｅ ｌａｒｇｅｓｃａｌｅ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｏｆ
ｐｌａｓｔｉｃ ｐｒｏｄｕｃｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ｆｕｔｕｒｅ ａｎｄ ｔｈｅ ｄｏｓｅ ｓｅｌｅｃｔｉｏｎ ｏｆ ｍｉ
ｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｉｎ ｔｈｅ ｒｅｌｅｖａｎｔ ｌｉｔｅｒａｔｕｒｅ［２３ ２４］，ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ｄｏｓｅ ｏｆ ＰＡ ａｎｄ ＰＥ ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｗａｓ ｓｅｔ ａｔ １％ ｏｆ ｔｈｅ ｄｒｙ
ｗｅｉｇｈｔ ｏｆ ｔｈｅ ｓｏｉｌ． Ｓｔｕｄｉｅｓ ｈａｖｅ ｓｈｏｗｎ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｈｉｇｈｅｓｔ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈａｚｉｎｅ （ＳＭＺ）ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｓｏｉｌ ｉｓ
０． ００１％ ｏｆ ｔｈａｔ ｏｆ ｓｏｉｌ ｄｒｙ ｗｅｉｇｈｔ［２５］． Ｂｅｃａｕｓｅ ｏｆ ｔｈｅ ａｃ
ｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ｉｎ ｓｏｉｌ ａｎｄ ａｍｐｌｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｃｏｎ
ｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｔｙｐｅ ｏｆ ｒｅｓｅａｒｃｈ［２６］，ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ｌｅｖｅｌ ｏｆ ＳＭＸ ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｗａｓ ｓｅｔ ａｔ ０． ０１％ ｏｆ ｔｈａｔ ｏｆ
ｓｏｉｌ ｄｒｙ ｗｅｉｇｈｔ．
　 Ｆｏｕｒ ｇｒｏｕｐｓ ｏｆ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｅｑｕｉｐｍｅｎｔ ｗｅｒｅ ｓｅｔ ｕｐ ｉｎ
ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ． Ａｍｏｎｇ ｔｈｅｍ，ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ ｉｓ ｔｈｅ ｃｏｎｔｒｏｌ
ｇｒｏｕｐ ｔｒｅａｔｅｄ ｏｎｌｙ ｗｉｔｈ ｕｌｔｒａｐｕｒｅ ｗａｔｅｒ；ｔｈｅ ＳＭＸ１０
ｇｒｏｕｐ ｒｅｆｅｒｓ ｔｏ ｔｈｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｇｒｏｕｐ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ０． ０１％ ｓｏｉｌ
ｍａｓｓ ｆｒａｃｔｉｏｎ ＳＭＸ ａｌｏｎｅ；ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｒｅｆｅｒｓ ｔｏ
ｔｈｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｇｒｏｕｐ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ０． ０１％ ｓｏｉｌ ｍａｓｓ ｆｒａｃｔｉｏｎ
ＳＭＸ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ １％ ｓｏｉｌ ｍａｓｓ ｆｒａｃｔｉｏｎ ＰＡ． ＰＥ
ＳＭＸ１０ ｒｅｆｅｒｓ ｔｏ ｔｈｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｇｒｏｕｐ ｅｘｐｏｓｅｄ ｂｙ ａ ｃｏｎ
ｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ０． ０１％ ｓｏｉｌ ｍａｓｓ ｆｒａｃｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ｃｏｍｂｉｎｅｄ
ｗｉｔｈ ａ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ １％ ｓｏｉｌ ｍａｓｓ ｆｒａｃｔｉｏｎ ｏｆ ＰＥ． Ｔｈｅ
ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ｐａｒｔｉｃｌｅ ｓｉｚｅ ｗａｓ ７５８０ μｍ． Ｔｈｒｅｅ
ｒｅｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｗｅｒｅ ｐｅｒｆｏｒｍｅｄ ｆｏｒ ｅａｃｈ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｇｒｏｕｐ．
Ｅａｃｈ ｄｅｖｉｃｅ ｓｅｔ ｃｏｎｔａｉｎｅｄ ２ ｋｇ ｏｆ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｗａｓ ｃｏｖｅｒｅｄ ｂｙ
ａ ｔｉｎ ｆｏｉｌ ｗｉｔｈ １２ ｓｍａｌｌ ｈｏｌｅｓ ａｔ ｔｈｅ ｔｏｐ． Ｔｈｅ ｓｉｄｅｓ ａｎｄ
ｂｏｔｔｏｍ ｏｆ ｔｈｅ ｄｅｖｉｃｅｓ ｗｅｒｅ ｃｏｖｅｒｅｄ ｗｉｔｈ ｂｌａｃｋ ｔａｐｅ． Ｂｅ
ｆｏｒｅ ｔｈｅ ｓｔａｒｔ ｏｆ ｔｈｅ ｆｏｒｍａｌ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ，ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｍｏｉｓｔｕｒｅ
ｃｏｎｔｅｎｔ ｗａｓ ｅｎｓｕｒｅｄ ｔｏ ｂｅ ａｔ ６０％ ｏｆ ｔｈｅ ｍａｘｉｍｕｍ ｗａｔｅｒ
ｈｏｌｄｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｙ ａｎｄ ｐｒｅｉｎｃｕｂａｔｅｄ ａｔ ２５ ℃ ｆｏｒ １４ ｄ． Ｆｏｒ
ｍａｌ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｗｅｒｅ ｂｅｇｕｎ ｗｉｔｈ ｏｎｅ ｐｅｒｉｏｄ ｏｆ ＳＭＸ ａｐ
ｐｌｉｃａｔｉｏｎ，ｅａｃｈ ｐｅｒｉｏｄ ｏｆ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓ ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ ｆｏｒ １５ ｄ，
ａｎｄ ｔｈｅ ｄｅｖｉｃｅ ｗａｓ ｏｐｅｒａｔｅｄ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓｌｙ ｆｏｒ ｔｈｒｅｅ ｐｅｒｉ
ｏｄｓ．

１． ３　 ＳＭＸ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔ

　 １ ｇ ｏｆ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ ｗｅｒｅ ｔａｋｅｎ ｏｎ ｔｈｅ １ｓｔ，３ｒｄ，７ｔｈ，
１１ｔｈ，ａｎｄ １５ｔｈ ｄａｙｓ ｏｆ ｅａｃｈ ｐｈａｓｅ ｏｆ ｅｑｕｉｐｍｅｎｔ ｏｐｅｒａｔｉｏｎ

ｆｏｒ ｑｕａｎｔｉｔａｔｉｖｅ ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ｏｆ ＳＭＸ，ｔｈｅ ＣａＣｌ２ ｅｘｔｒａｃｔａｂｌｅ
ｓｔａｔｅ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ＳＭＸ． Ｔｈｅ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄ ｗａｓ ｂａｓｅｄ
ｏｎ Ｔｅｃｈｎｉｃａｌ Ｒｅｐｏｒｔ Ｎｏ． １１７ ｏｆ ｔｈｅ Ｅｕｒｏｐｅａｎ Ｃｅｎｔｅｒ ｆｏｒ
Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｎ Ｃｈｅｍｉｃａｌｓ （ＥＣＥＴＯＣ）．
Ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｓｔｅｐｓ ｗｅｒｅ ａｓ ｆｏｌｌｏｗｓ：５ ｍＬ ｏｆ ０． ０１ ｍｏｌ ／ Ｌ
ＣａＣｌ２ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｗａｓ ａｄｄｅｄ ｔｏ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ，ａｎｄ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ
ｗａｓ ｃｏｎｄｕｃｔｅｄ ａｔ ａ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ ｏｆ ２５ ℃ ｆｏｒ ８ ｈ ｗｉｔｈ ａｎ
ｏｓｃｉｌｌａｔｉｏｎ ｆｒｅｑｕｅｎｃｙ ｏｆ ２００ ｒｅｖｏｌｕｔｉｏｎｓ ｐｅｒ ｍｉｎｕｔｅ． Ｃｅｎ
ｔｒｉｆｕｇａｔｉｏｎ ｗａｓ ｃａｒｒｉｅｄ ｏｕｔ，ａｎｄ ｔｈｅ ｓｕｐｅｒｎａｔａｎｔ ｗａｓ ｃｏｌ
ｌｅｃｔｅｄ． Ｔｈｅ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｗａｓ ｒｅｐｅａｔｅｄ ｔｈｒｉｃｅ，ａｎｄ ｔｈｅ ｓｕｐｅｒ
ｎａｔａｎｔｓ ｗｅｒｅ ｃｏｍｂｉｎｅｄ． Ｔｈｅ ｓｕｐｅｒｎａｔａｎｔ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎ ｗａｓ
ｆｉｌｔｅｒｅｄ ｔｈｒｏｕｇｈ ａ ０． ２２ μｍ ｆｉｌｔｅｒ ｍｅｍｂｒａｎｅ ａｎｄ ｔｒａｎｓ
ｆｅｒｒｅｄ ｔｏ ａ ｌｉｑｕｉｄ ｐｈａｓｅ ｂｒｏｗｎ ｉｎｊｅｃｔｉｏｎ ｂｏｔｔｌｅ． Ｔｈｅ ｓｕｐｅｒ
ｎａｔａｎｔ ｗａｓ ｆｉｌｔｅｒｅｄ ｂｙ ａ ０． ２２ μｍ ｆｉｌｔｅｒ ｍｅｍｂｒａｎｅ ａｎｄ
ｔｒａｎｓｆｅｒｒｅｄ ｔｏ ａ ｌｉｑｕｉｄ ｐｈａｓｅ ｂｒｏｗｎ ｉｎｊｅｃｔｉｏｎ ｂｏｔｔｌｅ ｆｏｒ
ｑｕａｎｔｉｔａｔｉｖｅ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｂｙ ｕｌｔｒａｈｉｇｈ
ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｌｉｑｕｉｄ ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｐｈｙ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ｕｌｔｒａ
ｖｉｏｌｅｔ ｄｅｔｅｃｔｏｒ （Ｗａｔｅｒｓ，ＵＰＬＣＵＶ）． Ｔｈｅ ｉｎｎｅｒ ｄｉａｍｅｔｅｒ
ｏｆ ｔｈｅ Ｗａｔｅｒｓ ＢＥＨ Ｃ１８ ｃｏｌｕｍｎ ｗａｓ ２． １ ｍｍ；ｔｈｅ ｌｅｎｇｔｈ
ｗａｓ １００ ｍｍ；ａｎｄ ｔｈｅ ｄｉａｍｅｔｅｒ ｏｆ ｔｈｅ ｓｔａｔｉｏｎａｒｙ ｐｈａｓｅ
ｐａｒｔｉｃｌｅｓ ｆｉｌｌｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏｌｕｍｎ ｗａｓ １． ７ μｍ． Ｔｈｅ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ
ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ ｗａｓ ３０ ℃；ｅａｃｈ ｓａｍｐｌｅ ｓｉｚｅ ｗａｓ １０ μＬ；ｔｈｅ
ｆｌｏｗ ｒａｔｅ ｗａｓ ０． ２５ ｍＬ ／ ｍｉｎ；ｔｈｅ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｗａｖｅｌｅｎｇｔｈ
ｗａｓ ２７０ ｎｍ；ｔｈｅ ｍｏｂｉｌｅ ｐｈａｓｅ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｖｏｌｕｍｅ ｒａｔｉｏ ｏｆ
０． ０１ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｈ３ＰＯ４ｗａｓ ８０％，ａｎｄ ｔｈａｔ ｏｆ ａｃｅｔｏｎｉｔｒｉｌｅ ｗａｓ
２０％ ．

１． ４　 Ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ

　 Ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ ｗｅｒｅ ｓｐｅｃ
ｔｒｏｐｈｏｔｏｍｅｔｒｉｃａｌｌｙ ｍｅａｓｕｒｅｄ． Ｕｒｅａｓｅ （ＵＲ）ａｃｔｉｖｉｔｙ ｗａｓ
ｍｅａｓｕｒｅｄ ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ ｍｅｔｈｏｄ ｄｅｓｃｒｉｂｅｄ ｂｙ Ｆａｎｇ ｅｔ ａｌ［２７］．
Ｌａｃｃａｓｅ （ＬＡ）ａｃｔｉｖｉｔｙ ｗａｓ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ ｍｅｔｈｏｄ
ｄｅｓｃｒｉｂｅｄ ｂｙ Ｂｏｕｒｂｏｎｎａｉｓ ｅｔ ａｌ［２８］． Ｄｅｈｙｄｒｏｇｅｎａｓｅ
（ＤＨＡ）ｗａｓ ａｓｓｅｓｓｅｄ ｂｙ ｍｅａｓｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｒｅａｃｔｉｏｎ
ｏｆ ２，３，５ｔｒｉｐｈｅｎｙｌｔｅｔｒａｚｏｌｉｕｍ ｃｈｌｏｒｉｄｅ［２９］． Ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ
ａｍｍｏｎｉａ ｍｏｎｏｏｘｙｇｅｎａｓｅ （ＡＭＯ） ｗａｓ ｅｘｐｒｅｓｓｅｄ ｂｙ
ｍｅａｓｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ａｍｏｕｎｔ ｏｆ ｎｉｔｒｏｕｓ ｐｒｏｄｕｃｅｄ ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ ｍｅｔｈ
ｏｄ ｏｆ Ｚｈｅｎｇ ｅｔ ａｌ［３０］． Ｔｈｅ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅ（ＮＡＲ）ａｃｔｉｖ
ｉｔｙ ｗａｓ ｅｘｐｒｅｓｓｅｄ ｂｙ ｄｅｔｅｒｍｉｎｉｎｇ ｔｈｅ ｎｉｔｒａｔｅ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｃｏｎ
ｔｅｎｔ ｃｏｎｓｕｍｅｄ ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ ｍｅｔｈｏｄ ｏｆ Ｃｈｅｎ ｅｔ ａｌ［３１］． Ｎｅｕｔｒａｌ
ｐｈｏｓｐｈａｔａｓｅ （ＰＳＴ）ａｃｔｉｖｉｔｙ ｗａｓ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｂｙ ｍｅａｓｕｒｉｎｇ
ｔｈｅ ａｂｓｏｒｂａｎｃｅ ａｔ ４０５ ｎｍ［２７］．
　 Ｓｏｉｌ ｆｒｏｍ ｆｏｕｒ ｇｒｏｕｐｓ ｏｆ ｉｎｓｔａｌｌａｔｉｏｎｓ，ＣＫ，ＳＭＸ１０，
ＰＡＳＭＸ１０，ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０，ｗａｓ ｓａｍｐｌｅｄ． Ｔｈｅ ａｂｏｖｅ
ｓｉｘ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｗｅｒｅ ｔｈｅｎ ｍｅａｓｕｒｅｄ ｏｎ ｔｈｅ １ｓｔ，３ｒｄ，
７ｔｈ，１１ｔｈ，ａｎｄ １５ｔｈ ｄａｙｓ ｏｆ ｅａｃｈ ｐｅｒｉｏｄ ｆｏｒ ｔｈｒｅｅ ｃｏｎｓｅｃ
ｕｔｉｖｅ ｐｅｒｉｏｄｓ． Ｔｈｅ ａｖｅｒａｇｅ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔｓ
ｆｏｒ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ ｗｉｔｈｏｕｔ ａｎｙ ａｄｄｅｄ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ ｗｅｒｅ
ｓｅｔ ａｔ １００％，ａｎｄ ｔｈｒｅｅ ｐａｒａｌｌｅｌ ｇｒｏｕｐｓ ｗｅｒｅ ｔｈｅｎ ｓｅｔ ｕｐ．
Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅｓ ｉｎ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘ
ｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ ｃａｌｃｕｌａｔｅｄ ａｓ ａ ｐｅｒｃｅｎｔａｇｅ ｏｆ ｔｈｅ ｍｅａｓ
ｕｒｅｄ ｖａｌｕｅ ｉｎ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ
ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ．

１． ５　 Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｄｅｔｅｒｍｉｎａｔｉｏｎ

　 Ａｆｔｅｒ ｔｈｒｅｅ ｐｅｒｉｏｄｓ ｏｆ ｄｅｖｉｃｅ ｏｐｅｒａｔｉｏｎ，ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｉｎ ｆｏｕｒ

６７２ Ｈｕａｎｇ Ｊｕａｎ，Ｃｈｅｎ Ｈｓｕａｎ，Ｃａｏ Ｍｅｉｆａｎｇ，Ｍａ Ｙｉｘｕａｎ，ａｎｄ Ｑｉａｎ Ｘｉｕｗｅｎ　



ｄｅｖｉｃｅ ｇｒｏｕｐｓ，ＣＫ， ＳＭＸ１０， ＰＡＳＭＸ１０， ａｎｄ ＰＥ
ＳＭＸ１０，ｗａｓ ｓａｍｐｌｅｄ ａｎｄ ｓｅｎｔ ｔｏ Ｍｅｇｇｅｒ Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ
Ｌｔｄ． ｉｎ Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ，Ｃｈｉｎａ，ｆｏｒ １６Ｓ ｒＲＮＡ ｈｉｇｈｔｈｒｏｕｇｈ
ｐｕｔ ｓｅｑｕｅｎｃｉｎｇ． Ｓｏｉｌ ＤＮＡ ｗａｓ ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ａｃｃｏｒｄｉｎｇ ｔｏ ｔｈｅ
ｉｎｓｔｒｕｃｔｉｏｎｓ ｏｆ ＭＯＢＩＯ ＰｏｗｅｒＳｏｉｌ ＤＮＡ Ｋｉｔ，ａｎｄ ｔｈｅｎ
ｔｈｅ Ｖ４Ｖ５ ｒｅｇｉｏｎ ｏｆ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ １６Ｓ ｒＲＮＡ ｗａｓ ａｍｐｌｉｆｉｅｄ
ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ Ｉｌｌｕｍｉｎａ Ｎｏｖａ ６０００ ｐｌａｔｆｏｒｍ ｗｉｔｈ ｐｒｉｍｅｒｓ ｗｉｔｈ
ｂａｒｃｏｄｅ ａｎｄ ＰｒｅｍｉｘＴａｑ． Ｔｈｅ Ｖ４Ｖ５ ｒｅｇｉｏｎ ｏｆ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ
１６Ｓ ｒＲＮＡ ｗａｓ ａｍｐｌｉｆｉｅｄ ａｃｃｏｒｄｉｎｇ ｔｏ ｔｈｅ ｓｔａｎｄａｒｄ ｐｒｏｃｅ
ｄｕｒｅ ｏｆ ＮＥＢＮＥＸＴ ＵｌｔｒａＴＭⅡＤＮＡ Ｌｉｂｒａｒｙ Ｐｒｅｐ Ｋｉｔ． Ａ
ｓｅｑｕｅｎｃｉｎｇ ｌｉｂｒａｒｙ ｗａｓ ｅｓｔａｂｌｉｓｈｅｄ ａｃｃｏｒｄｉｎｇ ｔｏ ｔｈｅ ｓｔａｎｄ
ａｒｄ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ＮＥＢＮＥＸＴ ＵｌｔｒａＴＭⅡＤＮＡ Ｌｉｂｒａｒｙ Ｐｒｅｐ
Ｋｉｔ． Ａｆｔｅｒ ｄａｔａ ｆｉｌｔｅｒｉｎｇ，ｓｐｌｉｃｉｎｇ，ａｎｄ ｓｅｑｕｅｎｃｅ ｑｕａｌｉｔｙ
ｆｉｌｔｅｒｉｎｇ，Ｕｓｅａｒｃｈ ｓｏｆｔｗａｒｅ ｗａｓ ｕｓｅｄ ｔｏ ｃｌｕｓｔｅｒ ｔｈｅ ＯＴＵｓ ａｔ
ａ ９７％ ｓｉｍｉｌａｒｉｔｙ ｌｅｖｅｌ ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ ＵＰＡＲＳＥ ｍｅｔｈｏｄ ａｎｄ ｔｈｅ
ｌｏｎｇｅｓｔ ｓｅｑｕｅｎｃｅ ｉｎ ｅａｃｈ ＯＴＵ ｗａｓ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ａｓ ｔｈｅ ｒｅｐｒｅ
ｓｅｎｔａｔｉｖｅ ｓｅｑｕｅｎｃｅ ｆｏｒ ｓｕｂｓｅｑｕｅｎｔ ｄａｔａ ａｎａｌｙｓｉｓ．

１． ６　 Ｓｔａｔｉｓｔｉｃａｌ ａｎａｌｙｓｉｓ

　 Ａｌｌ ｄａｔａ ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｗｅｒｅ ｐｒｏｃｅｓｓｅｄ ａｎｄ ａｎａｌｙｚｅｄ ｂｙ
ｕｓｉｎｇ Ｅｘｃｅｌ ａｎｄ ＳＰＳＳ ２２． ０． Ｏｎｅｗａｙ ＡＮＯＶＡ ａｎｄ ＬＳＤ
ｗｅｒｅ ｕｓｅｄ ｔｏ ｔｅｓｔ ｔｈｅ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｅ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉ
ｔｉｅｓ． Ａ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｗａｓ ｃｏｎｓｉｄｅｒｅｄ ｗｈｅｎ ｐ ｗａｓ
ｌｅｓｓ ｔｈａｎ ０． ０５．

２　 Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ Ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ

２． １ 　 Ｉｍｐａｃｔ ｏｆ ｖａｒｉｏｕｓ ＭＰｓ ｏｎ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ ｏｆ
ＳＭＸ

　 Ｆｉｇ． １ ｓｈｏｗｓ ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ
ｒｅｍｏｖａｌ ｆｏｒ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ． Ｔｈｅ ＳＭＸ ｒｅ
ｍｏｖａｌ ｏｆ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｇｒｏｕｐ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｄｅｃｒｅａｓｉｎｇ ｔｒｅｎｄ
ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ｔｈｅ ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ＳＭＸ ｉｎｊｅｃｔｉｏｎｓ． Ｃｏｍ
ｐａｒｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ， ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ
ｓｈｏｗｅｄ ａｎ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ｔｈｅ ａｖｅｒａｇｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ＳＭＸ ｂｙ
４． ４４％ ａｎｄ ２． ７１％ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄｓ Ⅰ ａｎｄ Ⅱ，ｒｅｓｐｅｃ
ｔｉｖｅｌｙ． Ｉｔ ｉｓ ｈｙｐｏｔｈｅｓｉｚｅｄ ｔｈａｔ ＳＭＸ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｗａｓ ａｄ
ｓｏｒｂｅｄ ｂｙ ＰＡ ａｔ ｔｈｅ ｂｅｇｉｎｎｉｎｇ ｏｆ ｔｈｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ，ｔｈｕｓ ｉｎ
ｃｒｅａｓｉｎｇ ｔｈｅ ＳＭＸ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ． Ｉｔ ｉｓ ａｌｓｏ ｐｏｓｓｉｂｌｅ ｔｈａｔ ｍｉ
ｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍ ｇｒｏｗｔｈ ｗａｓ ｓｔｉｍｕｌａｔｅｄ ｂｙ ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ｐｏｌｌｕ
ｔａｎｔｓ，ｔｈｅｒｅｂｙ ｉｎｃｒｅａｓｉｎｇ ｔｈｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ
ｄｅｇｒａｄｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ． Ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ｔｉｍｅ ａｎｄ ｔｈｅ ｓｅｃｏｎｄａｒｙ ｄｏｓｉｎｇ ｏｆ ＳＭＸ，ＰＡ ｃａｎ ｒｅａｃｈ ａｄ
ｓｏｒｐｔｉｏｎ ｓａｔｕｒａｔｉｏｎ，ａｎｄ ｔｈｅ ｐｈｅｎｏｍｅｎｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ｄｅｓｏｒｐ
ｔｉｏｎ ｃａｎ ａｐｐｅａｒ［３２］． Ｔｈｅｓｅ ｃｈａｎｇｅｓ ｃａｎ ｌｅａｄ ｔｏ ａ ｇｒａｄｕａｌ
ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ． Ｎｏｔｅ ｔｈａｔ ｔｈｅ
ａｖｅｒａｇｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ＳＭＸ ｉｎ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ
０． ７１％ ｌｏｗｅｒ ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄⅠ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０
ｇｒｏｕｐ，ｗｈｉｌｅ ｉｔ ｗａｓ ８． ８３％ ｈｉｇｈｅｒ ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄⅡ． Ｔｈｅ ｉｎ
ｆｌｕｅｎｃｅ ｔｒｅｎｄ ｉｓ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｒｏｍ ｔｈａｔ ｏｆ ｄｏｓｉｎｇ ＰＡ． Ｔｈｉｓ ｃａｎ
ｂｅ ｄｕｅ ｔｏ ｔｈｅ ｆａｃｔ ｔｈａｔ ＰＥ ｈａｓ ａ ｗｅａｋｅｒ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ
ｔｈａｎ ＰＡ［３３］，ｒｅｓｕｌｔｉｎｇ ｉｎ ｌｅｓｓ ＳＭＸ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｔ ｔｈｅ ｂｅｇｉｎ
ｎｉｎｇ ｏｆ ｔｈｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ． Ａｓ ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｉｍｅ ｏｆ ＳＭＸ ｉｎ
ｃｒｅａｓｅｄ，ＰＥ ａｄｓｏｒｂｅｄ ｍｏｒｅ ＳＭＸ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｓｏｉｌ，ｔｈｕｓ ｃｏｎ
ｔｒｉｂｕｔｉｎｇ ｔｏ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ ｏｆ ＳＭＸ． Ｂｙ ｃｏｍｐａｒｉｎｇ ｔｈｅ
ＰＡＳＭＸ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ，ｉｔ ｉｓ ｆｏｕｎｄ ｔｈａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ

ＭＰｓ ｈａｄ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ＳＭＸ ｒｅｍｏｖａｌ． Ｍｏｒｅｏｖｅｒ，ｔｈｅ
ａｖｅｒａｇｅ ＳＭＸ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０
ｇｒｏｕｐｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ ｗｅｒｅ ３． ６５％ ａｎｄ １． ８２％，ｒｅｓｐｅｃ
ｔｉｖｅｌｙ，ｌｏｗｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｔｈｉｓ ｃａｎ ｂｅ
ｄｕｅ ｔｏ ｔｈｅ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ｂｙ ＰＡ ａｎｄ ｔｈｅ ａｇｉｎｇ ｏｆ
ＭＰｓ［３４］． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗ ｔｈａｔ ＰＥ ｈａｓ ａ ｓｌｉｇｈｔ ａｄｖａｎｔａｇｅ
ｏｖｅｒ ＰＡ ｄｕｒｉｎｇ ＳＭＸ ｒｅｍｏｖａｌ．
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　 Ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｋｅｙ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅｓ ｃａｎ ｒｅｆｌｅｃｔ ｔｈｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ
ｓｔｒｅｓｓｅｓ ｏｆ ＭＰｓ ａｎｄ ＳＭＸ． Ｆｉｇ． ２ ｄｅｍｏｎｓｔｒａｔｅｓ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ
ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＭＰｓ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｏｎ ＤＨＡ，ＵＲ，
ＡＭＯ ａｎｄ ＮＡＲ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｓｏｉｌ，ａｎｄ  ｉｎ ｔｈｅ ｆｉｇｕｒｅ ｉｎ
ｄｉｃａｔｅｓ ａ ｓｔａｔｉｓｔｉｃａｌｌｙ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ （ｐ ＜ ０． ０５）．
Ｆｉｇ． ２（ａ）ｄｅｍｏｎｓｔｒａｔｅｓ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＤＨＡ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ
ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｇｒｏｕｐ，ｒｅｆｌｅｃｔｉｎｇ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｏｌ
ｌｕｔａｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｔｏ ｒｅｍｏｖｅ ｏｒ
ｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ［３５］． Ａｌｌ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐｓ ｓｈｏｗ
ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ａｎｄ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｏｆ ＤＨＡ （ｐ ＜ ０． ０５）．
Ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｓｈｏｗｓ ｔｈｅ ｓｔｒｏｎｇｅｓｔ ｅｆｆｅｃｔ ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ
Ⅲ． Ａ ｄｅｃｒｅａｓｅ ｉｎ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ＤＨＡ ｂｙ
４８． ６１％ ｗａｓ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｉｎ ｒｅｌａｔｉｏｎ ｔｏ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ，ｗｈｉｃｈ
ｉｓ ｃｏｎｓｉｓｔｅｎｔ ｗｉｔｈ ｐｒｅｖｉｏｕｓ ｓｔｕｄｉｅｓ［３６］． Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ
Ⅰ，ＤＨＡ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｗａｓ ｌｏｗｅｒ ｉｎ ａｌｌ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ｇｒｏｕｐｓ ｔｈａｎ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｈｏｗｅｖｅｒ，ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ
ｔｏ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ ＤＨＡ ａｃ
ｔｉｖｉｔｙ ｗａｓ ｈｉｇｈｅｒ ｉｎ ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｔｈａｎ ｉｎ ｔｈｅ
ＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄｓ Ⅱ ａｎｄ
Ⅲ． Ｓｉｍｉｌａｒ ｔｏ ｔｈｅ ｃｈａｎｇｅ ｉｎ ＤＨＡ ａｃｔｉｖｉｔｙ，ｕｎｄｅｒｓｔａｎｄｉｎｇ
ｔｈｅ ｃｈａｎｇｅ ｉｎ ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ＵＲ ｉｎ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｇｒｏｕｐ
（ｓｅｅ Ｆｉｇ． ２（ｂ））ｈｅｌｐｓ ｕｎｄｅｒｓｔａｎｄ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｔｏ ｓｕｐｐｌｙ ｎｉｔｒｏｇｅｎ［３７］． Ｔｈｅ
ＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｅｘｈｉｂｉｔｅｄ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｉｎｈｉ
ｂｉｔｉｏｎ ｏｆ ｕｒｅａｓｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ （ｐ ＜ ０． ０５）ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ ｔｏ ｔｈｅ ＰＥ
ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｗｈｉｃｈ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｗｅａｋ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｕｒｅａｓｅ ａｃ
ｔｉｖｉｔｙ． Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄｓ Ⅰ ａｎｄ Ⅱ，ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｏｆ
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Ｈｏｗｅｖｅｒ，ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅱ，ｔｈｅ ｃｏｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ｅｘｈｉｂ
ｉｔｓ ａ ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ＡＭＯ，ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ ｔｏ ｔｈｅ ＳＭＸ１０
ｇｒｏｕｐ． Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ，ａｌｌ ｔｈｅ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｇｒｏｕｐｓ ｅｘ
ｈｉｂｉｔ ａ ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ＡＭＯ ａｃｔｉｖｉｔｙ． Ｔｈｅ ＰＡ
ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｈａｓ ａ ｈｉｇｈｅｒ ｒａｔｅ ｏｆ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ＡＭＯ ａｃｔｉｖｉｔｙ
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ｚｙｍｅ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ［３９］，ｔｈｅ ｖａｒｉａ
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ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ａｎ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎｐｒｏｍｏｔｉｏｎ ｔｒｅｎｄ，ａｎｄ ｔｈｅ ｃｏｍｂｉｎｅｄ
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ｔｈａｎ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ ｉｎ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ，ｗｈｉｃｈ ｉｓ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｒｏｍ
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ｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｂｙ ａｄｓｏｒｂｉｎｇ ＳＭＸ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ． Ｎｅｖｅｒｔｈｅ
ｌｅｓｓ，ａｓ ＳＭＸ ｗａｓ ｄｏｓｅｄ ｓｅｖｅｒａｌ ｔｉｍｅｓ，ＰＡ ｕｎｄｅｒｗｅｎｔ ａ

（ａ）

（ｂ）

（ｃ）

（ｄ）

Ｆｉｇ． ２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｎｄ ａｂｓｏｌｕｔｅ ｉｍｐａｃｔ ｒａｔｅｓ ｏｆ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ． （ａ）ＤＨＡ；（ｂ）ＵＲ；（ｃ）
ＡＭＯ；（ｄ）ＮＡＲ

８７２ Ｈｕａｎｇ Ｊｕａｎ，Ｃｈｅｎ Ｈｓｕａｎ，Ｃａｏ Ｍｅｉｆａｎｇ，Ｍａ Ｙｉｘｕａｎ，ａｎｄ Ｑｉａｎ Ｘｉｕｗｅｎ　



ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃｙｃｌｉｃ ｐｒｏｃｅｓｓ ｂｅｃａｕｓｅ ｏｆ ａｄｓｏｒｐ
ｔｉｏｎ ｓａｔｕｒａｔｉｏｎ，ｗｈｉｃｈ ａｌｔｅｒｅｄ ｔｈｅ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ
ｔｈｅ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｔｈｕｓ ｈａｄ ａ ｆｌｕｃｔｕａｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ
ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ． Ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ，ＰＥ ｃａｎ ｕｎｄｅｒｇｏ ａｇｉｎｇ ａｎｄ ｔｈｕｓ
ａｄｓｏｒｂ ａｄｄｉｔｉｏｎａｌ ＳＭＸ，ｔｈｕｓ ｒｅｄｕｃｉｎｇ ｔｈｅ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎ
ｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｗｅａｋｅｎｉｎｇ ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｎ
ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ［４０］． Ｔｈｅ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎ
ｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ Ｆｉｇ． １ ｃａｎ ｓｕｐｐｏｒｔ ｔｈｉｓ ｓｐｅｃｕｌａｔｉｏｎ． Ｔｈｅ ｗｈｏｌｅ
ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ ｓｈｏｗｓ ｔｈａｔ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ ＰＡ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ
ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ，ＰＥ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｉｎ
ｃｒｅａｓｅｄ ＤＨＡ，ＵＲ，ａｎｄ ＡＭＯ ｂｙ ９． ８２％，１０． ４１％，
ａｎｄ ８． ０７％，ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ，ａｎｄ ｄｅｃｒｅａｓｅｄ ＮＡＲ ａｃｔｉｖｉｔｙ
ｂｙ １． ４７％ ． Ｔｈｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ ａｌｓｏ ｒｅｖｅａｌｅｄ ｔｈａｔ ＰＥ ｃａｎ
ｅａｓｉｌｙ ａｌｌｅｖｉａｔｅ ＳＭＸ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｏｎ ｓｏｉｌ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ＰＡ．
　 Ｆｉｇ． ３ ｄｅｍｏｎｓｔｒａｔｅｓ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＭＰｓ ｃｏｍ
ｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｏｎ ＰＳＴ ａｎｄ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｓｏｉｌ．  ｉｎ
ｔｈｅ ｆｉｇｕｒｅ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ａ ｓｔａｔｉｓｔｉｃａｌｌｙ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ（ｐ
＜ ０． ０５）． ＰＳＴ ｉｓ ｏｆｔｅｎ ｕｓｅｄ ａｓ ａｎ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｉｎｄｉｃａｔｏｒ ｏｆ
ｔｈｅ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｔｏ ｔｒａｎｓｆｏｒｍ ｏｒｇａｎｉｃ
ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｎｄ ｔｈｅ ｌｅｖｅｌ ｏｆ ｂｉｏｅｆｆｅｃｔｉｖｅ
ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ［４１］． Ａｓ ｓｈｏｗｎ ｉｎ Ｆｉｇ． ３（ａ），ａｌｌ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ
ｇｒｏｕｐｓ ｓｈｏｗｅｄ ａｎ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ＰＳＴ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ ａｌｌ ｔｈｒｅｅ ｐｅ
ｒｉｏｄｓ，ｗｉｔｈ ａ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｉｎ ＰＳＴ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ ｔｈｅ
ｐｅｒｉｏｄ Ⅰ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ （ｐ ＜ ０． ０５）． Ｃｏ
ｌｏａｄｉｎｇ ｏｆ ＰＥ ａｎｄ ＳＭＸ ｒｅｓｕｌｔｅｄ ｉｎ ｈｉｇｈｅｒ ＰＳＴ ａｃｔｉｖｉｔｙ
ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｗｈｉｌｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ
ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ ｅｖｅｎ ｌｏｗｅｒ ｔｈａｎ ＳＭＸ１０ ｂｙ
３． ２９％ ３． ３６％ ． Ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ，ＰＥ ｉｓ ｍｏｒｅ ｐｒｏｎｅ
ｔｏ ｒｅｄｕｃｅ ＳＭＸ ｈａｚａｒｄｓ ｏｎ ＰＳＴ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ＰＡ． Ｔｈｅ
ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｍｉｃｒｏｏｒ
ｇａｎｉｓｍｓ ｔｏ ｄｅｇｒａｄｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｗｅｒｅ ｅｘｐｌｏｒｅｄ ｂｙ

ａｎａｌｙｚｉｎｇ ｔｈｅ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｙ［４２］ｉｎ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ
ｇｒｏｕｐ （ｓｅｅ Ｆｉｇ． ３（ｂ））． Ｔｈｅ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｏｆ ｂｏｔｈ ｔｈｅ
ＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｔｒｅｎｄ ｏｆ ｐｒｏ
ｍｏｔｉｏｎｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎｐｒｏｍｏｔｉｏｎ，ｗｈｉｌｅ ｏｎｌｙ ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ
ｐｒｏｍｏｔｉｏｎ ｔｒｅｎｄ ｗａｓ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｃａｓｅ ｏｆ ｔｈｅ ＰＡ
ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｔｈｅ ＰＥ
ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｅｘｈｉｂｉｔｅｄ ａ ｈｉｇｈｅｒ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｙ
ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄｓ Ⅰ ａｎｄ Ⅱ，ｗｈｉｌｅ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔ ｗａｓ ｌｏｗｅｒ
ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ． Ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ，ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｅｘ
ｈｉｂｉｔｅｄ ａｎ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｙ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ ｐｅｒｉｏｄｓ ｔｈｅ
Ⅰ ａｎｄ Ⅱ，ｗｈｅｒｅａｓ ｉｔ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｗｅａｋ ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ
ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ．
　 Ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｏｆ
ＰＳＴ ａｎｄ ＬＡ ｄｉｆｆｅｒｅｄ ｆｒｏｍ ｔｈｏｓｅ ｏｆ ｔｈｅ ｆｏｕｒ ｅｎｚｙｍｅｓ
ｍｅｎｔｉｏｎｅｄ ａｂｏｖｅ． Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅰ，ＰＡ ａｄｓｏｒｂｅｄ
ＳＭＸ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｓｏｉｌ，ｔｈｕｓ ｉｎｈｉｂｉｔｉｎｇ ｔｈｅ ｐｒｏｍｏｔｉｏｎ ｏｆ ＰＳＴ
ａｎｄ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｂｙ ＳＭＸ［４３］． Ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ，ＰＥ ｍａｙ ｈａｖｅ
ｅｎｈａｎｃｅｄ ｔｈｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＳＭＸ ｗｈｅｎ ｉｔ ｗａｓ
ｐｒｅｓｅｎｔ ａｌｏｎｅ［４４］． Ｉｔ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ
ＭＰｓ ｏｎ ｐｈｏｓｐｈａｔａｓｅ ｃａｎ ｂｅ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ｔｙｐｅ ｏｆ ＭＰｓ，
ｓｏｉｌ ｔｙｐｅ，ａｎｄ ｃｏｅｘｉｓｔｉｎｇ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ． Ａｓ ＳＭＸ ｗａｓ ｄｏｓｅｄ
ｍｕｌｔｉｐｌｅ ｔｉｍｅｓ，ＰＡ ｄｅｓｏｒｂｅｄ ａｎｄ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｔｈｅ ＳＭＸ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ，ｃｒｅａｔｉｎｇ ａ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｉｎ ｔｈｅ
ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｔｗｏ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ． Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄｓ
Ⅱ ａｎｄ Ⅲ，ｔｈｅ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎｈｉｂｉｔｅｄ
ｉｔｓ ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ＰＳＴ ａｃｔｉｖｉｔｙ． Ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ，ＬＡ ａｃ
ｔｉｖｉｔｙ ｍａｙ ｈａｖｅ ｂｅｅｎ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｖｉｅ
ｗｉｎｇ ＳＭＸ ａｓ ａ ｃａｒｂｏｎ ｓｏｕｒｃｅ，ｓｔｉｍｕｌａｔｅｄ ｂｙ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ
ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ［４５］． Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ，ＰＥ ｃａｎ ｕｎｄｅｒｇｏ ａｇ
ｉｎｇ ｗｉｔｈ ｔｉｍｅ，ｉｎｃｒｅａｓｉｎｇ ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃａｐａｃｉｔｙ ｆｏｒ ＳＭＸ，
ｔｈｅｒｅｂｙ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔｉａｌｌｙ ａｆｆｅｃｔｉｎｇ ｔｈｅ ｔｗｏ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ．

（ａ）

（ｂ）

Ｆｉｇ． ３　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｎｄ ａｂｓｏｌｕｔｅ ｉｍｐａｃｔ ｒａｔｅｓ ｆｏｒ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ． （ａ）ＰＳＴ；（ｂ）ＬＡ

９７２　 Ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｕｎｄｅｒ ｃｏｌｏａｄｉｎｇ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ａｎｄ 爥



Ｉｎ ｔｈｅ ｃａｓｅ ｏｆ ＰＳＴ，ＰＥ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｍｏｒｅ ＳＭＸ ｒｅｓｕｌｔｅｄ
ｉｎ ａ ｓｍａｌｌｅｒ ｆａｃｉｌｉｔａｔｅｄ ｄｅｃｒｅａｓｅ ｉｎ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｔｈａｎ
ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｎｅｖｅｒｔｈｅｌｅｓｓ，ｔｈｅ ｈｉｇｈｅｒ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ
ｏｆ ＬＡ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅱ ｃａｎ ｂｅ ｄｕｅ ｔｏ ｔｈｅ ｌａｃｋ ｏｆ
ｇｒｏｗｔｈ ｆａｃｔｏｒｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｂｅｃａｕｓｅ ｏｆ ＳＭＸ
ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ． Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ，ＰＥ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｗａｓ ｓａｔ
ｕｒａｔｅｄ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｗａｓ ｒｅｖｉｔａｌｉｚｅｄ ｂｅｃａｕｓｅ ｏｆ
ｔｈｅ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ． Ｔｈｅ ｖａｒｉａ
ｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ Ｆｉｇ． １ ｃａｎ ｓｕｐｐｏｒｔ ｔｈｉｓ
ｓｐｅｃｕｌａｔｉｏｎ． Ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｗｈｏｌｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ，ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ
ＰＡ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ，ＰＥ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ
ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ＬＡ ｂｙ ５． ４７％，ｗｈｉｌｅ ＰＳＴ ａｃ
ｔｉｖｉｔｙ ｄｅｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ６． ７８％ ． Ｔｈｅｓｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｆｕｒｔｈｅｒ ｉｎｄｉｃａｔｅ
ｔｈａｔ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＭＰｓ ａｎｄ ＳＭＸ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎｓ
ｏｎ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅｓ ｗｅｒｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ．

２． ３　 Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｕｎｄｅｒ ｃｏｌｏａｄｉｎｇ ｏｆ ＭＰ ａｎｄ
ＳＭＸ

２． ３． １ 　 Ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｉｎ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ａｎｄ
ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ

　 Ａｓ ｓｈｏｗｎ ｉｎ Ｔａｂｌｅ １，ｔｈｅ Ｃｈａｏ１ ｉｎｄｉｃｅｓ ｏｆ ＳＭＸ１０，
ＰＡＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｗｅｒｅ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｏｆ ｔｈｅ
ＣＫ ｇｒｏｕｐ，ｓｕｇｇｅｓｔｉｎｇ ｔｈａｔ ＳＭＸ ｃａｎ ｅｌｅｖａｔｅ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａｌ
ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｒｉｃｈｎｅｓｓ， ｒｅｇａｒｄｌｅｓｓ ｏｆ ｃｏｅｘｉｓｔｅｎｃｅ ｗｉｔｈ
ＭＰｓ． Ｈｏｗｅｖｅｒ，ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｌｏｗｅｒ
Ｃｈａｏ１ ｗａｓ ｄｉｓｃｏｖｅｒｅｄ ｉｎ ｃｏｅｘｐｏｓｅｄ ｇｒｏｕｐｓ，ｗｈｉｃｈ ｉｍ
ｐｌｉｅｄ ｔｈａｔ ＭＰｓ ｃｕｒｔａｉｌｅｄ ｔｈｅ ａｕｇｍｅｎｔｅｄ ｓｐｅｃｉｅｓ ｒｉｃｈｎｅｓｓ
ｅｆｆｅｃｔ ｐｒｏｍｐｔｅｄ ｂｙ ＳＭＸ，ｐａｒｔｉｃｕｌａｒｌｙ ｉｎ ｔｈｅ ＰＥ ｇｒｏｕｐ．
Ｏｎ ｃｏｍｐａｒｉｎｇ ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０
ｇｒｏｕｐ，ｉｔ ｗａｓ ｆｏｕｎｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｉｎ ｔｈｅ Ｃｈａｏ１ ｉｎ
ｄｅｘ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｔｗｏ ｗａｓ ｓｍａｌｌ． Ｔｈｉｓ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｔｈａｔ ｔｈｅ
ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ｔｙｐｅｓ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ
ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｎ ｓｐｅｃｉｅｓ ｒｉｃｈｎｅｓｓ ｗａｓ ｎｏｔ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ． Ｂｅ
ｓｉｄｅｓ，ｂｏｔｈ Ｓｉｍｐｓｏｎ ａｎｄ Ｓｈａｎｎｏｎ ｉｎｄｉｃｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ＰＡ
ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｗｅｒｅ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈｏｓｅ ｉｎ ＰＥＳＭＸ１０，
ｗｈｉｃｈ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｔｈａｔ ＰＡ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｉｓ ｍｏｒｅ ｌｉｋｅｌｙ ｔｏ ｒａｉｓｅ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎ ｓｏｉｌ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ．

Ｔａｂｌｅ １　 Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ｏｎ ｔｈｅ ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｓａｍｐｌｅ ｓｅｑｕｅｎｃｅｓ，ｎｕｍ
ｂｅｒ ｏｆ ＯＴＵｓ ａｎｄ ａｌｐｈａ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｅｘ

Ｓａｍｐｌｅ ＩＤ
Ｓｅｑｕｅｎｃｅ
Ｎｏ．

ＯＴＵｓ
Ｎｏ．

Ｉｎｄｅｘ
Ｃｈａｏ １ Ｓｉｍｐｓｏｎ Ｓｈａｎｎｏｎ

ＣＫ ６５ ６６６ ２ ２８１ ２ ２８１． ４ ０． ０４２ ５ ５． １５
ＳＭＸ１０ ５８ １６４ ２ ６８７ ２ ６８７． ２ ０． ０３６ ３ ５． ３９
ＰＡＳＭＸ１０ ５８ ９２７ ２ ５８６ ２ ５８６． ２ ０． ０３８ ２ ５． ３５
ＰＥＳＭＸ１０ ５５ ２８１ ２ ５７１ ２ ５７１． ２ ０． ０４１ ２ ５． ２６

２． ３． ２　 Ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ
　 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ａｂｏｖｅ ０． ０１％ｗａｓ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ａｎｄ ａｎ
ａｌｙｚｅｄ ｆｏｒ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ａｔ ｔｈｅ
ｐｈｙｌｕｍ ｌｅｖｅｌ （ｓｅｅ Ｆｉｇ． ４（ａ））． Ｉｎ ｖｉｅｗ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａ ａｔ
ｔｈｅ ｐｈｙｌｕｍ ｌｅｖｅｌ，Ａｃｔｉｎｏｂａｃｔｅｒｉａ （３６． ５７％ ５８． ７６％）
ｗａｓ ｔｈｅ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｐｈｙｌｕｍ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｈｉｇｈｅｓｔ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎ
ｄａｎｃｅ，ｗｈｉｃｈ ｗａｓ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉ
ｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ［４６］． Ｉｎ ＳＭＸ ｅｘ

ｐｏｓｕｒｅ ａｎｄ ｃｏｌｏａｄｉｎｇ ｇｒｏｕｐｓ，ｉｔ ｗａｓ １８． ８２％ ２２． １９％
ｌｏｗｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ＣＫ，ｓｕｇｇｅｓｔｉｎｇ ｔｈａｔ Ａｃｔｉｎｏｍｙｃｅｔｅｓ ｒｅ
ｓｐｏｎｄｅｄ ｓｅｎｓｉｔｉｖｅｌｙ ｔｏ ＳＭＸ ａｎｄ ＭＰｓ． Ｍｏｒｅｏｖｅｒ，ｔｈｅ
ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｅｘｈｉｂｉｔｅｄ ａｎ ａｄｖｅｒｓｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｔｈｅ Ａｃ
ｔｉｎｏｂａｃｔｅｒｉａ ｐｈｙｌｕｍ，ｗｈｉｌｅ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｄｅｍ
ｏｎｓｔｒａｔｅｄ ａ ｓｔｉｍｕｌａｔｏｒｙ ａｎｄ ｐｒｏｍｏｔｉｖｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｔｈｅ ｓａｍｅ
ｐｈｙｌｕｍ． Ｉｔ ｉｍｐｌｉｅｄ ｔｈａｔ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ｔｙｐｅｓ
ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｅ ｔｏ ｄｉｖｅｒｇｅｎｔ ｏｕｔｃｏｍｅｓ ｒｅｇａｒｄｉｎｇ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ
ｃｏｍｂｉｎｅｄ ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｎ ｔｈｅ Ａｃｔｉｎｏｂａｃｔｅｒｉａ． Ｉｎ ｃｏｎ
ｔｒａｓｔ，ｔｈｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ｐｒｏｔｅｏｂａｃｔｅｒｉａ，Ｂａｃｔｅｒｏｉｄｅｔｅｓ，
ａｎｄ Ａｃｉｄｏｂａｃｔｅｒｉａ ｉｎ ｅａｃｈ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ ｅｌｅｖａｔｅｄ
ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ． Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ
Ｐｒｏｔｅｏｂａｃｔｅｒｉａ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ １９． １８％ ２０． ２５％ ｆｒｏｍ
１６． ８７％ ｉｎ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ ｂｙ ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ＳＭＸ ａｌｏｎｅ
ａｎｄ ｂｙ ｔｈｅ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ＭＰｓ ａｎｄ ＳＭＸ． Ａｎａｌｙ
ｚｉｎｇ ｔｈｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｉｎ Ｂａｃｔｅｒｏｉｄｅｔｅｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｒｅｌ
ａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ｂａｃｔｅｒｏｉｄｅｔｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０，ＰＡ
ＳＭＸ１０，ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｔｏ １２． １４％，
１３． ０１％，ａｎｄ １２． １２％，ｉｎ ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ＣＫ
ｇｒｏｕｐ． Ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｉｎｄｉｖｉｄｕａｌ ａｎｄ
ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐｓ，ＰＡ ｓｌｉｇｈｔｌｙ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｔｈｅ
ｐｒｏｍｏｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＳＭＸ，ｗｈｉｌｅ ＰＥ ｓｈｏｗｅｄ ｎｏ ｅｆｆｅｃｔ．
Ｆｏｒ Ａｃｉｄｏｂａｃｔｅｒｉａ，ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｒａｎｇｅｄ ｆｒｏｍ
９． ５０％ ｔｏ １０． ５６％ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔ ｇｒｏｕｐ，ａｌｌ ｈｉｇｈｅｒ
ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ （６． ３２％）． Ｓｔｕｄｉｅｓ ｈａｖｅ
ｓｈｏｗｎ ｔｈａｔ ｔｈｅ Ｐｒｏｔｅｏｂａｃｔｅｒｉａ ｐｈｙｌｕｍ ｈａｓ ｔｈｅ ａｂｉｌｉｔｙ ｔｏ
ｔｒａｎｓｆｏｒｍ ｓｕｌｆｏｎａｍｉｄｅ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ［４７］，ａｎｄ ｔｈｅ Ａｃｉｄｏｂａｃｔ
ｅｒ ｐｈｙｌｕｍ ｈａｓ ｔｈｅ ａｂｉｌｉｔｙ ｔｏ ｄｅｇｒａｄｅ ｐｌａｓｔｉｃ ｐｏｌｙｍｅｒｓ．
Ｂａｃｔｅｒｏｉｄｅｓ ａｎｄ Ａｃｉｄｏｂａｃｔｅｒｉａ ｂｏｔｈ ｈａｖｅ ｔｈｅ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｔｏ
ｄｅｇｒａｄｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ［４８］． Ｔｈｅ
ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ａｓｃｏｍｙｃｅｔｅｓ，Ａｎａ
ｐｌａｓｍａ，ａｎｄ Ａｃｉｄｏｂａｃｔｅｒｉａ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏｏｒ
ｇａｎｉｓｍｓ ｒｅｓｐｏｎｄｅｄ ｔｏ ＭＰｓ ａｎｄ ＳＭＸ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｔｈｒｅａｔｓ． Ｉｎ
ａｄｄｉｔｉｏｎ，ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ｔｈａｕｍａｒｃｈａｅｏｔａ ｉｎ
ｔｈｅ ＳＭＸ１０，ＰＡＳＭＸ１０，ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｗａｓ ｈｉｇｈｅｒ
ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＣＫ ｇｒｏｕｐ． Ｉｔ ｗａｓ ｒｅｐｏｒｔｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ＭＰｓ
ａｎｄ ＳＭＸ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｔｈｅ ａｍｍｏｎｉａ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｗｉｔｈ
ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ［４９］，ｗｈｉｃｈ ｉｓ ｃｏｎｓｉｓｔｅｎｔ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ａｃ
ｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ＡＭＯ ｉｎ ｐｅｒｉｏｄ Ⅲ． Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ
ｔｈｅ ｐｈｙｌｕｍ Ｎｉｔｒｏｓｐｉｒａｅａ ａｌｓｏ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ，ｗｉｔｈ Ｎｉｔｒｏｓｐｉｒａ
ｂｅｉｎｇ ｔｈｅ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ａｓ ａ
ｇｅｎｕｓ ｏｆ ｔｈｉｓ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｐｈｙｌｕｍ．
　 Ｆｕｒｔｈｅｒ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ
ｗａｓ ｐｅｒｆｏｒｍｅｄ ａｔ ｔｈｅ ｃｌａｓｓ ｌｅｖｅｌ． Ａｓ ｓｈｏｗｎ ｉｎ Ｆｉｇ． ４（ｂ），
ｔｈｅ ｌａｒｇｅｓｔ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｗａｓ ｉｎ Ａｃｔｉｎｏｂａｃｔｅｒｉａ （３３． ７１％
５２． ３６％），ａｌｉｇｎｅｄ ｗｉｔｈ ｔｈａｔ ｏｆ ｐｈｙｌｕｍ Ａｃｔｉｎｏｂａｃｔｅｒｉａ
（ｓｅｅ Ｆｉｇ． ４（ａ））． Ｉｔ ｗａｓ ｆｏｌｌｏｗｅｄ ｂｙ Ａｎａｂａｅｎａ （２． ８６％
１２． ９６％），γＡｓｃｏｍｙｃｅｔｅｓ （８． ５６％１２． ３６％），Ｂａｃｉｌｌａｒｉ
ｏｐｈｙｔａ （６． ６５％９． ２３％）ａｎｄ αＡｓｃｏｍｙｃｅｔｅｓ （６． １６％
７． ６９％）． Ｎｏｔｅ ｔｈａｔ Ａｎａｅｒｏｌｉｎｅａｅ ｈａｖｅ ａ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ
ｆｕｎｃｔｉｏｎ［５０］． Ｉｔｓ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｐｅｒｃｅｎｔａｇｅ ｗａｓ １． ２１％１． ５０％
ｉｎ ｔｈｅ ｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ，ｗｈｉｃｈ ｗａｓ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ
ｔｈｅ ｃｏｎｔｒｏｌ ｇｒｏｕｐ （０． ７２％）． Ｉｔ ｓｕｇｇｅｓｔｓ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉ
ｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ ｗｉｔｈｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｃａｎ ｂｅ ｅｎｈａｎｃｅｄ，ｃｏｎｓｉｓｔｅｎｔ

０８２ Ｈｕａｎｇ Ｊｕａｎ，Ｃｈｅｎ Ｈｓｕａｎ，Ｃａｏ Ｍｅｉｆａｎｇ，Ｍａ Ｙｉｘｕａｎ，ａｎｄ Ｑｉａｎ Ｘｉｕｗｅｎ　



ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｗｅａｋ ｉｎｃｒｅａｓｅ ｉｎ ＮＡＲ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｔｈａｔ ｏｃｃｕｒｒｅｄ ｉｎ
ｔｈｅ ｐｒｅｖｉｏｕｓ ｓｅｃｔｉｏｎ．
　 Ｔｈｅ ３０ ｇｅｎｅｒａ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｈｉｇｈｅｓｔ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ
ｗｅｒｅ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｔｏ ｆｏｒｍ ａ ｈｅａｔ ｍａｐ （ｓｅｅ Ｆｉｇ． ５）． Ｅｘｃｅｐｔ
ｆｏｒ ｔｈｅ ｕｎｄｅｆｉｎｅｄ ａｎｄ ｕｎｃｕｌｔｕｒｅｄ ｇｅｎｕｓ， Ｂａｃｉｌｌｕｓ
（６． ０８％ ８． ４６％）ｗａｓ ｔｈｅ ｇｅｎｕｓ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｈｉｇｈｅｓｔ ｒｅｌａ
ｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ． Ｉｔ ｗａｓ ｓｈｏｗｎ ｔｈａｔ Ｂａｃｉｌｌｕｓ，Ｐｓｅｕｄｏ
ｍｏｎａｓ，ａｎｄ Ｆｌａｖｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ａｒｅ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ
ｓｏｌｕｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ａｎｄ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｆｉｘａｔｉｏｎ［５１ ５２］． Ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ
ｇｒｏｕｐ ＣＫ，ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ｂａｃｉｌｌｕｓ，Ｐｓｅｕｄｏ
ｍｏｎａｓ，ａｎｄ Ｆｌａｖｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｉｎ ｔｈｅ ｇｒｏｕｐｓ ＳＭＸ１０，ＰＡ
ＳＭＸ１０，ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ３４． ２０％３９．２０％，

４２．６９％１６４．０３％，ａｎｄ １５２． １５％ １８６． ６６％，ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅ
ｌｙ． Ｍｅａｎｗｈｉｌｅ，ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅｓｅ ｂａｃｔｅｒｉａ
ｉｎ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｗａｓ ｈｉｇｈｅｒ
ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｈｉｇｈｅｓｔ ａｂｕｎ
ｄａｎｃｅ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ
ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ｂｏｔｈ ＳＭＸ ａｌｏｎｅ ａｎｄ ＳＭＸ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ
ＭＰｓ ｗｅｒｅ ｂｅｎｅｆｉｃｉａｌ ｔｏ ｓｏｉｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｃｙｃ
ｌｉｎｇ，ａｎｄ ＰＥ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｓｈｏｗｅｄ ａ ｈｉｇｈｅｒ ｐｒｏ
ｍｏｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ． Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｉｎ ｔｈｅ
ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ ３． ７３％ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ
ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｉｔ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＭＰｓ ｃｏｍ
ｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｈａｄ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎ

（ａ） 　 　 　 （ｂ）
Ｆｉｇ． ４　 Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ． （ａ）Ｐｈｙｌｕｍ ｌｅｖｅｌ；（ｂ）Ｃｌａｓｓ ｌｅｖｅｌ

Ｆｉｇ． ５　 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ｔｏｐ ３０ ｇｅｎｅｒａ

１８２　 Ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｕｎｄｅｒ ｃｏｌｏａｄｉｎｇ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ａｎｄ 爥



ｉｓｍｓ，ｗｈｉｃｈ ａｒｅ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｓｏｉｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ
ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ． Ｍｏｒｅｏｖｅｒ，ｉｔ ｗａｓ ｓｈｏｗｎ ｔｈａｔ Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ
ｉｓ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ａｎｄ ＭＰｓ［５３］．
Ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ，ｔｈｅ Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｉｎ
ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ
５１． ６５％ ａｎｄ ８５． ０３％，ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ，ｉｎｄｉｃａｔｉｎｇ ｔｈａｔ ｔｈｅ
ＭＰ ａｎｄ ＳＭＸ ａｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｐｒｏｍｏｔｅｄ ｔｈｅ ｇｒｏｗｔｈ ａｎｄ ｅｎ
ｒｉｃｈｍｅｎｔ ｏｆ ｄｅｇｒａｄｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓｌｙ， ｔｈｅ
ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｉｎ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ
ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ ｇｒｏｕｐ，ｉｎｄｉｃａｔｉｎｇ ｔｈａｔ
ｔｈｅ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＥ ａｎｄ ＳＭＸ ｈａｄ ａ ｍｏｒｅ ｏｂｖｉｏｕｓ
ｐｒｏｍｏｔｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｄｅｇｒａｄｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ． Ｓｔｕｄｉｅｓ ｈａｖｅ
ｓｈｏｗｎ ｔｈａｔ Ｎｏｃａｒｄｉｏｉｄｅｓ ａｎｄ Ｓｔｒｅｐｔｏｍｙｃｅｓ ａｒｅ ｔｈｅ ｄｏｍｉ
ｎａｎｔ ｇｅｎｅｒａ ｏｆ ｓｏｉｌ ｃａｒｂｏｎ ｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｎｇ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎ
ｉｓｍｓ［５４ ５５］，ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ＳＭＸ１０，ＰＡ
ＳＭＸ１０ ａｎｄ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐｓ ｄｅｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ４３． １７％ 
５３． ８３％ ａｎｄ ２８． １２％ ５２． ４２％，ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ ＣＫ
ｇｒｏｕｐｓ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ ＳＭＸ ａｌｏｎｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ａｎｄ ＳＭＸ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｗｉｔｈ ＭＰｓ ｃａｎ ａｄｖｅｒｓｅｌｙ ａｆ
ｆｅｃｔ ｔｈｅ ｒｅｔｅｎｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｔａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ．
Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅｓ ｏｆ Ｎｏｃａｒｄｉｏｉｄｅｓ ａｎｄ Ｓｔｒｅｐｔｏｍｙ
ｃｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ （２． ８４％ ａｎｄ ４． ０５％）ｗｅｒｅ
ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈｏｓｅ ｉｎ ｔｈｅ ＰＡＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ （２． ２９％ ａｎｄ
３． ３６％）． Ｉｔ ｓｈｏｗｓ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＰＡ ｃｏｍ
ｂｉｎｅｄ ｗｉｔｈ ＳＭＸ ｉｓ ｓｔｒｏｎｇｅｒ． Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ
Ｎｏｃａｒｄｉｏｉｄｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ＰＥＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ ｗａｓ ８． ８６％ ｌｏｗｅｒ
ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｉｎ ｔｈｅ ＳＭＸ１０ ｇｒｏｕｐ． Ｉｔ ｗａｓ ｓｈｏｗｎ ｔｈａｔ ＰＥ ｉｎ
ｊｅｃｔｉｏｎ ｃａｎ ｒｅｄｕｃｅ ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｙ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＳＭＸ ｏｎ Ｎｏ
ｃａｒｄｉｏｉｄｅｓ．

３　 Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ

　 １）ＭＰｓ ｍａｙ ｅｐｈｅｍｅｒａｌｌｙ ｅｎｈａｎｃｅ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ
ＳＭＸ ｔｈｒｏｕｇｈ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ． Ｗｉｔｈ ｍｕｌｔｉｐｌｅ ＳＭＸ ｄｏｓｉｎｇ，
ＰＡ ｃａｎ ｕｎｄｅｒｇｏ ａ ｃｙｃｌｉｃ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ
ｂｅｃａｕｓｅ ｏｆ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｓａｔｕｒａｔｉｏｎ． ＰＥ ｈａｓ ａ ｓｌｉｇｈｔ ａｄｖａｎ
ｔａｇｅ ｏｖｅｒ ＰＡ ｆｏｒ ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ＳＭＸ．
　 ２）ＭＰｓ ｃａｎ ｉｎｈｉｂｉｔ ｔｈｅ ｔｏｘｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＳＭＸ ｏｎ ＤＨＡ，
ＵＲ，ＡＭＯ ａｎｄ ＮＡＲ ａｎｄ ｔｈｅ ｐｒｏｍｏｔｉｏｎ ｏｆ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＰＳＴ
ａｎｄ ＬＡ ｂｙ ａｄｓｏｒｂｉｎｇ ＳＭＸ ｉｎ ｓｏｉｌ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗ ｔｈａｔ
ｔｈｅ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＰＥ ａｎｄ ＳＭＸ ｏｎ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅｓ ｉｓ
ｂｅｔｔｅｒ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｏｆ ＰＡ．
　 ３）Ｔｈｅ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｏｆ ＭＰｓ ｉｎｈｉｂｉｔｅｄ ｔｈｅ ｓｔｉｍｕｌａｔｏｒｙ ｐｒｏ
ｍｏｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ａｎｄ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｂｙ
ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ａｌｏｎｅ． ＰＥ ｗａｓ ｍｏｒｅ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｙ ｔｈａｎ ＰＡ．
Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ，ＳＭＸ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ａｌｏｎｅ ａｎｄ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ｏｆ ＭＰｓ ａｎｄ ＳＭＸ ｓｔｉｍｕｌａｔｅｄ ｔｈｅ ｇｒｏｗｔｈ ａｎｄ ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ
ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃｄｅｇｒａｄｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ， ａｍｍｏｎｉａｏｘｉｄｉｚｉｎｇ ａｒ
ｃｈａｅａ，ａｎｄ ｓｏｉｌ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ．

Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ
［１］Ｌｉｕ Ｚ Ｍ，Ｍａ Ｋ Ｘ，Ｚ Ｔ，ｅｔ ａｌ． Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｔａｎｎｉｃ
ａｃｉｄ ｏｎｔｏ ｈｙｄｒｏｐｈｏｂｉｃ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｆｒｏｍ ｗａｔｅｒ［Ｊ］．
Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｓｏｕｔｈｅａｓｔ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ （Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｅｄｉ
ｔｉｏｎ），２０２３，５３（３）：５１２ ５１８． ＤＯＩ：１０． ３９６９ ／ ｊ． ｉｓｓｎ．

１００１０５０５． ２０２３． ０３． ０１６． （ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ）
［２］Ｗｏｎｇ Ｊ Ｋ Ｈ，Ｌｅｅ Ｋ Ｋ，Ｔａｎｇ Ｋ Ｈ Ｄ，ｅｔ ａｌ． Ｍｉｃｒｏｐｌａｓ
ｔｉｃｓ ｉｎ ｔｈｅ ｆｒｅｓｈｗａｔｅｒ ａｎｄ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ：Ｐｒｅｖａ
ｌｅｎｃｅ，ｆａｔｅｓ，ｉｍｐａｃｔｓ ａｎｄ ｓｕｓｔａｉｎａｂｌｅ ｓｏｌｕｔｉｏｎｓ［Ｊ］． Ｓｃｉ
ｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０２０，７１９：１３７５１２．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０２０． １３７５１２．

［３］Ｓｈａｆｅａ Ｌ，Ｙａｐ Ｊ，Ｂｅｒｉｏｔ Ｎ，ｅｔ ａｌ． Ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｉｎ ａｇｒｏ
ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ：Ａ ｒｅｖｉｅｗ ｏｆ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｓｏｉｌ ｂｉｏｔａ ａｎｄ ｋｅｙ
ｓｏｉｌ ｆｕｎｃｔｉｏｎｓ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｐｌａｎｔ Ｎｕｔｒｉｔｉｏｎ ａｎｄ Ｓｏｉｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ，２０２３，１８６（１）：５ ２２． ＤＯＩ：１０． １００２ ／ ｊｐｌｎ．
２０２２００１３６．

［４］Ｃｒｏｓｓｍａｎ Ｊ，Ｈｕｒｌｅｙ Ｒ Ｒ，Ｆｕｔｔｅｒ Ｍ，ｅｔ ａｌ． Ｔｒａｎｓｆｅｒ ａｎｄ
ｔｒａｎｓｐｏｒｔ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｆｒｏｍ ｂｉｏｓｏｌｉｄｓ ｔｏ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ
ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｗｉｄｅｒ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０２０，７２４：１３８３３４． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉ
ｔｏｔｅｎｖ． ２０２０． １３８３３４．

［５］Ｋｒｉｓｈｎａｎ Ｒ Ｙ，Ｍａｎｉｋａｎｄａｎ Ｓ，Ｓｕｂｂａｉｙａ Ｒ，ｅｔ ａｌ． Ｒｅ
ｃｅｎｔ ａｐｐｒｏａｃｈｅｓ ａｎｄ ａｄｖａｎｃｅｄ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｔｅｃｈ
ｎｏｌｏｇｉｅｓ ｆｏｒ ｍｉｔｉｇａｔｉｎｇ ｅｍｅｒｇｉｎｇ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｃｏｎｔａｍｉ
ｎａｔｉｏｎ：Ａ ｃｒｉｔｉｃａｌ ｒｅｖｉｅｗ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉ
ｒｏｎｍｅｎｔ，２０２３，８５８：１５９６８１． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅ
ｎｖ． ２０２２． １５９６８１．

［６］Ｄｉｎｇ Ｊ Ｆ，Ｓｕｎ Ｃ Ｊ，Ｈｅ Ｃ Ｆ，ｅｔ ａｌ． Ａｔｍｏｓｐｈｅｒｉｃ ｍｉｃｒｏ
ｐｌａｓｔｉｃｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｎｏｒｔｈｗｅｓｔｅｒｎ Ｐａｃｉｆｉｃ Ｏｃｅａｎ：Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ，
ｓｏｕｒｃｅ，ａｎｄ ｄｅｐｏｓｉｔｉｏｎ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎ
ｍｅｎｔ，２０２２，８２９：１５４３３７． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ．
２０２２． １５４３３７．

［７］Ｚｈａｎｇ Ｊ Ｊ，Ｄｉｎｇ Ｗ Ｃ，Ｚｏｕ Ｇ Ｙ，ｅｔ ａｌ． Ｕｒｂａｎ ｐｉｐｅｌｉｎｅ
ｒａｉｎｗａｔｅｒ ｒｕｎｏｆｆ ｉｓ ａｎ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｐａｔｈｗａｙ ｆｏｒ ｌａｎｄｂａｓｅｄ
ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｔｒａｎｓｐｏｒｔ ｔｏ ｉｎｌａｎｄ ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ：Ａ ｃａｓｅ
ｓｔｕｄｙ ｉｎ Ｂｅｉｊｉｎｇ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，
２０２３，８６１：１６０６１９． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０２２．
１６０６１９．

［８］Ｘｕ Ｃ Ｙ，Ｚｈａｎｇ Ｂ Ｂ，Ｇｕ Ｃ Ｊ，ｅｔ ａｌ． Ａｒｅ ｗｅ ｕｎｄｅｒｅｓｔｉ
ｍａｔｉｎｇ ｔｈｅ ｓｏｕｒｃｅｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｉｎ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ？［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓ，
２０２０，４００：１２３２２８． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｊｈａｚｍａｔ． ２０２０．
１２３２２８．

［９］Ｓｔｅｉｎｍｅｔｚ Ｚ，Ｗｏｌｌｍａｎｎ Ｃ，Ｓｃｈａｅｆｅｒ Ｍ，ｅｔ ａｌ． Ｐｌａｓｔｉｃ
ｍｕｌｃｈｉｎｇ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ． Ｔｒａｄｉｎｇ ｓｈｏｒｔｔｅｒｍ ａｇｒｏｎｏｍｉｃ
ｂｅｎｅｆｉｔｓ ｆｏｒ ｌｏｎｇｔｅｒｍ ｓｏｉｌ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ？［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ
ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０１６，５５０：６９０ ７０５． ＤＯＩ：
１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０１６． ０１． １５３．

［１０］Ｔａｎｇ Ｋ Ｈ Ｄ． Ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｓｏｉｌｓ ｉｎ Ｃｈｉ
ｎａ：Ｓｏｕｒｃｅｓ，ｉｍｐａｃｔｓ ａｎｄ ｓｏｌｕｔｉｏｎｓ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ，２０２３，３２２：１２１２３５． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｎ
ｖｐｏｌ． ２０２３． １２１２３５．

［１１］Ｈｕａｎｇ Ｙ，Ｚｈａｏ Ｙ Ｒ，Ｗａｎｇ Ｊ，ｅｔ ａｌ． ＬＤＰＥ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ
ｆｉｌｍｓ ａｌｔｅｒ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｎｄ ｅｎｚｙ
ｍａｔｉｃ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｓｏｉｌ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ，
２０１９，２５４：１１２９８３． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｎｖｐｏｌ． ２０１９．
１１２９８３．

［１２］Ｑｉ Ｙ Ｌ，Ｂｅｒｉｏｔ Ｎ，Ｇｏｒｔ Ｇ，ｅｔ ａｌ． Ｉｍｐａｃｔ ｏｆ ｐｌａｓｔｉｃ

２８２ Ｈｕａｎｇ Ｊｕａｎ，Ｃｈｅｎ Ｈｓｕａｎ，Ｃａｏ Ｍｅｉｆａｎｇ，Ｍａ Ｙｉｘｕａｎ，ａｎｄ Ｑｉａｎ Ｘｉｕｗｅｎ　



ｍｕｌｃｈ ｆｉｌｍ ｄｅｂｒｉｓ ｏｎ ｓｏｉｌ ｐｈｙｓｉｃｏｃｈｅｍｉｃａｌ ａｎｄ ｈｙｄｒｏｌｏｇｉ
ｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ，２０２０，２６６：
１１５０９７． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｎｖｐｏｌ． ２０２０． １１５０９７．

［１３］Ｐｉｇｎａｔｔｅｌｌｉ Ｓ，Ｂｒｏｃｃｏｌｉ Ａ，Ｒｅｎｚｉ Ｍ． Ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｅ
ｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｇａｒｄｅｎ ｃｒｅｓｓ （Ｌ． ｓａｔｉｖｕｍ）ｔｏ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｙｐｅｓ
ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，
２０２０，７２７：１３８６０９． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０２０．
１３８６０９．

［１４］Ｗｉｔｔｅ Ｗ． Ｍｅｄｉｃａｌ ｃｏｎｓｅｑｕｅｎｃｅｓ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｕｓｅ ｉｎ ａｇｒｉ
ｃｕｌｔｕｒｅ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ，１９９８，２７９（５３５３）：９９６ ９９７．
ＤＯＩ：１０． １１２６ ／ ｓｃｉｅｎｃｅ． ２７９． ５３５３． ９９６．

［１５］Ｌü Ｊ，Ｙａｎｇ Ｌ，Ｚｈａｎｇ Ｌ，ｅｔ ａｌ． Ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ａｎｄ
ｗａｔｅｒ ｉｎ Ｃｈｉｎａ：Ａ ｓｙｓｔｅｍａｔｉｃ ｒｅｖｉｅｗ ａｎｄ ｓｏｕｒｃｅ ａｎａｌｙｓｉｓ
［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ，２０２０，２６６：１１５１４７．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｎｖｐｏｌ． ２０２０． １１５１４７．

［１６］Ｘｕ Ｙ，Ｘｉ Ｍ Ｈ，Ｇｅｎｇ Ｃ Ｃ，ｅｔ ａｌ． Ｒｅｍｏｖａｌｓ ｏｆ ｔｙｐｉｃａｌ
ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｉｎ ｓｅｗａｇｅ ｂｙ ｕｎｐｌａｎｔｅｄ ｂｉｏｒｅｔｅｎｔｉｏｎ ｃｅｌｌｓ：Ｅｆ
ｆｉｃｉｅｎｃｙ ａｎｄ ｉｔｓ ｅｎｈａｎｃｅｍｅｎｔ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｓｏｕｔｈｅａｓｔ
Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ （Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｅｄｉｔｉｏｎ），２０２０，５０（４）：
７４８ ７５９． ＤＯＩ：１０． ３９６９ ／ ｊ． ｉｓｓｎ． １００１０５０５． ２０２０． ０４．
０２０． （ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ）．

［１７］Ｃｈｅｎ Ｐ，Ｊｉａｎｇ Ｊ Ｗ，Ｚｈａｎｇ Ｓ Ｘ，ｅｔ ａｌ． Ｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｒｅ
ｓｐｏｎｓｅ ａｎｄ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｇｅｎｅ ｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ ｂｙ ｍｉｃｒｏ
ｂｉａｌ ｆｕｅｌ ｃｅｌｌｓ ｔｏ ｒｅｓｉｓｔ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ［Ｊ］． Ｃｈｅｍｏ
ｓｐｈｅｒｅ，２０２３，３２５：１３８４１０． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｃｈｅｍｏ
ｓｐｈｅｒｅ． ２０２３． １３８４１０．

［１８］Ｗａｎｇ Ｈ，Ｙｕ Ｂ，Ｌｉ Ｂ Ｃ，ｅｔ ａｌ． Ａ ｃｏｎｔｒａｓｔｉｎｇ ａｌｔｅｒａｔｉｏｎ
ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ｂｉｏａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｔｗｏ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｏｉｌｓ
ａｍｅｎｄｅｄ ｗｉｔｈ ｐｏｌｙｅｔｈｙｌｅｎｅ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ：Ｉｎｓｉｔｕ ｍｅａｓ
ｕｒｅｍｅｎｔ ｕｓｉｎｇ ｄｉｆｆｕｓｉｖｅ ｇｒａｄｉｅｎｔｓ ｉｎ ｔｈｉｎ ｆｉｌｍｓ［Ｊ］． Ｓｃｉ
ｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０２２，８０８：１５２１８７．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０２１． １５２１８７．

［１９］Ｌｉ Ｊ，Ｇｕｏ Ｋ，Ｃａｏ Ｙ Ｓ，ｅｔ ａｌ． Ｅｎｈａｎｃｅ ｉｎ ｍｏｂｉｌｉｔｙ ｏｆ
ｏｘｙｔｅｔｒａｃｙｃｌｉｎｅ ｉｎ ａ ｓａｎｄｙ ｌｏａｍｙ ｓｏｉｌ ｃａｕｓｅｄ ｂｙ ｔｈｅ ｐｒｅｓ
ｅｎｃｅ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ，
２０２１，２６９：１１６１５１． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｎｖｐｏｌ． ２０２０．
１１６１５１．

［２０］Ｆｕ Ｂ Ｍ，Ｌｕｏ Ｊ Ｙ，Ｘｕ Ｒ Ｚ，ｅｔ ａｌ． Ｃｏｉｍｐａｃｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｍｉ
ｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ｐｏｌｙａｍｉｄｅ ａｎｄ ｓｅｒｔｒａｌｉｎｅ ｏｎ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ
ｆｕｎｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｉｎ ＳＢＲｓ［Ｊ］．
Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０２２，８４３：１５６９２８．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０２２． １５６９２８．

［２１］Ｒｅｎ Ｓ Ｙ，Ｗａｎｇ Ｋ，Ｚｈａｎｇ Ｊ Ｒ，ｅｔ ａｌ． Ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｓｏｕｒｃｅｓ
ａｎｄ ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ｏｆ ｍａｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｐｏｌｌｕ
ｔｉｏｎ ｉｎ ｆａｒｍｌａｎｄ ｓｏｉｌｓ：Ａ ｔｙｐｉｃａｌ ｃａｓｅ ｏｆ Ｃｈｉｎａ［Ｊ］． Ｃｒｉｔ
ｉｃａｌ Ｒｅｖｉｅｗｓ ｉｎ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，
２０２４，５４（７）：５３３ ５５６． ＤＯＩ：１０． １０８０ ／ １０６４３３８９．
２０２３． ２２５９２７５．

［２２］Ｗａｎｇ Ｊ，Ｌｉ Ｊ Ｙ，Ｌｉｕ Ｓ Ｔ，ｅｔ ａｌ． Ｄｉｓｔｉｎｃｔ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ
ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｓ ｉｎ ｓｏｉｌｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌａｎｄｕｓｅ ｔｙｐｅｓ：Ａ ｃａｓｅ
ｓｔｕｄｙ ｏｆ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｆａｒｍｌａｎｄｓ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕ
ｔｉｏｎ，２０２１，２６９：１１６１９９． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｎｖｐｏｌ．
２０２０． １１６１９９．

［２３］Ｒｉｖｅｒｏｓ Ｇ，Ｓｏｒｉａ Ｒ，Ｖｉｌｌａｆｕｅｒｔｅ Ａ，ｅｔ ａｌ． Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｌｏｗ
ｄｅｎｓｉｔｙ ｐｏｌｙｅｔｈｙｌｅｎｅ ａｎｄ ｐｏｌｙａｍｉｄｅ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｏｎ ｔｈｅ
ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ａｎ Ａｎｄｉｓ
ｏｌ［Ｊ］． Ｓｏｉｌ Ｕｓｅ ａｎｄ Ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ，２０２４，４０ （１）：
１２９９１． ＤＯＩ：１０． １１１１ ／ ｓｕｍ． １２９９１．

［２４］Ｔｉａｎ Ｚ Ｙ，Ｌｉｕ Ｂ，Ｚｈａｎｇ Ｗ Ｊ，ｅｔ ａｌ． Ｐｏｌｙｅｔｈｙｌｅｎｅ ｍｉ
ｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ｐａｒｔｉｃｌｅｓ ａｌｔｅｒ ｔｈｅ ｎａｔｕｒｅ，ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ
ａｎｄ ｍｅｔａｂｏｌｉｔｅ ｐｒｏｆｉｌｅ ｏｆ ｒｅｅｄ ｒｈｉｚｏｓｐｈｅｒｅ ｓｏｉｌｓ［Ｊ］． Ｗａ
ｔｅｒ，２０２３，１５（８）：１５０５． ＤＯＩ：１０． ３３９０ ／ ｗ１５０８１５０５．

［２５］Ｗｅｉ Ｒ Ｃ，Ｇｅ Ｆ，Ｚｈａｎｇ Ｌ Ｌ，ｅｔ ａｌ． Ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ｏｆ １３
ｖｅｔｅｒｉｎａｒｙ ｄｒｕｇｓ ｉｎ ａｎｉｍａｌ ｍａｎｕｒｅａｍｅｎｄｅｄ ｓｏｉｌｓ ｉｎ Ｅａｓｔ
ｅｒｎ Ｃｈｉｎａ［Ｊ］． Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ，２０１６，１４４：２３７７２３８３．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ． ２０１５． １０． １２６．

［２６］Ｌｉ Ｚ Ｑ，Ｗａｎｇ Ｘ Ｑ，Ｚｈａｎｇ Ｂ Ｂ，ｅｔ ａｌ． Ｔｒａｎｓｍｉｓｓｉｏｎ
ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｇｅｎｅｓ ｉｎ ａｒｓｅｎｉｃｃｏｎ
ｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｕｎｄｅｒ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ｓｔｒｅｓｓ［Ｊ］． Ｅｎｖｉ
ｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ，２０２３，３２６：１２１４８８． ＤＯＩ：１０．
１０１６ ／ ｊ． ｅｎｖｐｏｌ． ２０２３． １２１４８８．

［２７］Ｆａｎｇ Ｈ，Ｈａｎ Ｌ Ｘ，Ｚｈａｎｇ Ｈ Ｐ，ｅｔ ａｌ． Ｒｅｐｅａｔｅｄ ｔｒｅａｔ
ｍｅｎｔｓ ｏｆ ｃｉｐｒｏｆｌｏｘａｃｉｎ ａｎｄ ｋｒｅｓｏｘｉｍｍｅｔｈｙｌ ａｌｔｅｒ ｔｈｅｉｒ
ｄｉｓｓｉｐａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ，ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｆｕｎｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｉｎｃｒｅａｓｅ ａｎｔｉｂｉ
ｏｔｉｃ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｉｎ ｍａｎｕｒｅｄ ｓｏｉｌ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０１８，６２８：６６１ ６７１． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ．
ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０１８． ０２． １１６．

［２８］Ｂｏｕｒｂｏｎｎａｉｓ Ｒ，Ｐａｉｃｅ Ｍ Ｇ，Ｆｒｅｉｅｒｍｕｔｈ Ｂ，ｅｔ ａｌ． Ｒｅａｃ
ｔｉｖｉｔｉｅｓ ｏｆ ｖａｒｉｏｕｓ ｍｅｄｉａｔｏｒｓ ａｎｄ ｌａｃｃａｓｅｓ ｗｉｔｈ ｋｒａｆｔ ｐｕｌｐ
ａｎｄ ｌｉｇｎｉｎ ｍｏｄｅｌ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ［Ｊ］． Ａｐｐｌｉｅｄ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎ
ｍｅｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ，１９９７，６３ （１２）：４６２７ ４６３２．
ＤＯＩ：１０． １１２８ ／ ａｅｍ． ６３． １２． ４６２７４６３２． １９９７．

［２９］Ｄｉ Ｌｅｎｏｌａ Ｍ，Ｂａｒｒａ Ｃａｒａｃｃｉｏｌｏ Ａ，Ｇｒｅｎｎｉ Ｐ，ｅｔ ａｌ．
Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ａｐｉｒｏｌｉｏ ａｄｄｉｔｉｏｎ ａｎｄ ａｌｆａｌｆａ ａｎｄ ｃｏｍｐｏｓｔ ｔｒｅａｔ
ｍｅｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｎａｔｕｒａｌ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｏｆ ａ ｈｉｓｔｏｒｉｃａｌ
ｌｙ ＰＣＢｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ［Ｊ］． Ｗａｔｅｒ，Ａｉｒ，＆Ｓｏｉｌ Ｐｏｌｌｕ
ｔｉｏｎ，２０１８，２２９（５）：１４３． ＤＯＩ：１０． １００７ ／ ｓ１１２７００１８
３８０３４．

［３０］Ｚｈｅｎｇ Ｘ，Ｗｕ Ｒ，Ｃｈｅｎ Ｙ． Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＺｎＯ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ
ｏｎ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ａｎｄ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｒｅｍｏｖ
ａｌ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，２０１１，４５
（７）：２８２６ ２８３２． ＤＯＩ：１０． １０２１ ／ ｅｓ２０００７４４．

［３１］Ｃｈｅｎ Ｙ，Ｓｕ Ｘ Ｘ，Ｗａｎｇ Ｙ Ｙ，ｅｔ ａｌ． Ｓｈｏｒｔｔｅｒｍ ｒｅｓｐｏｎ
ｓｅｓ ｏｆ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｔｏ ｃｈｌｏｒｏｔｈａｌｏｎｉｌ ｉｎ ｒｉｐａｒｉａｎ ｓｅｄｉ
ｍｅｎｔｓ：Ｐｒｏｃｅｓｓ，ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ａｎｄ ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎ［Ｊ］． Ｃｈｅｍｉ
ｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ Ｊｏｕｒｎａｌ，２０１９，３５８：１３９０ １３９８．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｃｅｊ． ２０１８． １０． １４８．

［３２］Ｚｈａｎｇ Ｘ Ｌ，Ｌｉｕ Ｌ，Ｃｈｅｎ Ｘ Ｌ，ｅｔ ａｌ． Ｔｈｅ ｆａｔｅ ａｎｄ ｒｉｓｋ
ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ａｎｄ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ｃｏｅｘｉｓｔｉｎｇ
ｉｎ ｔｈｅ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ａｎｄ
Ｈｅａｌｔｈ，２０２３，４５（６）：２９０５ ２９１５． ＤＯＩ：１０． １００７ ／
ｓ１０６５３０２２０１３８５８．

［３３］Ｇｕｏ Ｘ，Ｃｈｅｎ Ｃ，Ｗａｎｇ Ｊ Ｌ． Ｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘ
ａｚｏｌｅ ｏｎｔｏ ｓｉｘ ｔｙｐｅｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ［Ｊ］． Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ，
２０１９，２２８：３００ ３０８． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ．
２０１９． ０４． １５５．

３８２　 Ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｕｎｄｅｒ ｃｏｌｏａｄｉｎｇ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ａｎｄ 爥



［３４］Ｈｕａｎｇ Ｙ Ｊ，Ｄｉｎｇ Ｊ Ｎ，Ｚｈａｎｇ Ｇ Ｓ，ｅｔ ａｌ． Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｖｅ
ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ａｎｄ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｐｈａｒｍａｃｅｕｔｉｃａｌｓ ｏｎ
ｒｅｄ ｔｉｌａｐｉａ：Ｒｏｌｅ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ａｇｉｎｇ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ
ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０２１，７５２：１４２２５６． ＤＯＩ：１０．
１０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０２０． １４２２５６．

［３５］Ｘｉａｏ Ｊ，Ｈｕａｎｇ Ｊ，Ｐｅｎｇ Ｃ，ｅｔ ａｌ． Ｄｙｎａｍｉｃ ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ
ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｔｏ ｓｉｌｖｅｒ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ ｉｎ ｒｈｉｚｏｓｐｈｅｒｅ ｓｏｉｌ
ｏｆ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｓｏｕｔｈｅａｓｔ Ｕｎｉｖｅｒ
ｓｉｔｙ （Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｅｄｉｔｉｏｎ），２０１９，４９（１）：１７８
１８５． ＤＯＩ：１０． ３９６９ ／ ｊ． ｉｓｓｎ． １００１０５０５． ２０１９． ０１． ０２５．
（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ）

［３６］Ｒａｕｓｅｏ Ｊ，Ｂａｒｒａ Ｃａｒａｃｃｉｏｌｏ Ａ，Ａｄｅｍｏｌｌｏ Ｎ，ｅｔ ａｌ． Ｄｉｓ
ｓｉｐａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ｉｎ ａ ｓｏｉｌ ａｍｅｎ
ｄｅｄ ｗｉｔｈ ａｎａｅｒｏｂｉｃａｌｌｙ ｄｉｇｅｓｔｅｄ ｃａｔｔｌｅ ｍａｎｕｒｅ［Ｊ］． Ｊｏｕｒ
ｎａｌ ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓ，２０１９，３７８：１２０７６９． ＤＯＩ：
１０． １０１６ ／ ｊ． ｊｈａｚｍａｔ． ２０１９． １２０７６９．

［３７］Ｙａｎｇ Ｗ，Ｐｅｎｇ Ｚ Ｙ，Ｗａｎｇ Ｇ Ｃ． Ａｎ ｏｖｅｒｖｉｅｗ：Ｍｅｔａｌ
ｂａｓｅｄ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｓ ｏｆ ｕｒｅａｓｅ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｚｙｍｅ Ｉｎｈｉｂｉ
ｔｉｏｎ ａｎｄ Ｍｅｄｉｃｉｎａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０２３，３８（１）：３６１ ３７５．
ＤＯＩ：１０． １０８０ ／ １４７５６３６６． ２０２２． ２１５０１８２．

［３８］Ｍａ Ｙ Ｘ，Ｈｕａｎｇ Ｊ，Ｈａｎ Ｔ Ｗ，ｅｔ ａｌ． Ｃｏｍｐｒｅｈｅｎｓｉｖｅ
ｍｅｔａｇｅｎｏｍｉｃ ａｎｄ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ａｎａｌｙｓｉｓ ｒｅｖｅａｌｓ ｔｈｅ
ｎｅｇａｔｉｖｅｌｙ ｉｎｆｌｕｅｎｔｉａｌ ａｎｄ ｐｏｔｅｎｔｉａｌｌｙ ｔｏｘｉｃ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ
ｐｏｌｙｓｔｙｒｅｎｅ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｉｎ
ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ［Ｊ］． Ｗａｔｅｒ Ｒｅｓｅａｒｃｈ，２０２１，２０２：
１１７４２０． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｗａｔｒｅｓ． ２０２１． １１７４２０．

［３９］Ｈｕｉ Ｄ Ｆ，Ｒａｙ Ａ，Ｋａｓｒｉｊａ Ｌ，ｅｔ ａｌ． Ｉｍｐａｃｔｓ ｏｆ ｃｌｉｍａｔｅ
ｃｈａｎｇｅ ａｎｄ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｐｒａｃｔｉｃｅｓ ｏｎ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ，
ｇｅｎｅｓ，ａｎｄ ｓｏｉｌ ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ：Ａ ｑｕａｎｔｉｔａｔｉｖｅ
ｒｅｖｉｅｗ ｏｆ ｍｅｔａａｎａｌｙｓｅｓ［Ｊ］． Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ，２０２４，１４（２）：
２４０． ＤＯＩ：１０． ３３９０ ／ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ１４０２０２４０．

［４０］Ｌｉ Ｊ Ｘ，Ｌｉ Ｙ Ｘ，Ｍａｒｙａｍ Ｂ，ｅｔ ａｌ． Ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃ ａｇｉｎｇ
ａｌｔｅｒｓ ｔｈｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｂｅｈａｖｉｏｒｓ ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘ
ａｚｏｌｅ ｉｎ ｍａｒｉｎｅ ａｎｉｍａｌｓ：Ａ ｓｔｕｄｙ ｉｎ ｓｉｍｕｌａｔｅｄ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ
ｌｉｑｕｉｄｓ［Ｊ］． Ｍａｒｉｎｅ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｂｕｌｌｅｔｉｎ，２０２３，１９５：
１１５４７３． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｍａｒｐｏｌｂｕｌ． ２０２３． １１５４７３．

［４１］Ｐａｒｅｌｈｏ Ｃ，Ｒｏｄｒｉｇｕｅｓ Ａ Ｓ，Ｂａｒｒｅｔｏ Ｍ Ｃ，ｅｔ ａｌ． Ａｓｓｅｓｓ
ｉｎｇ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ
ｖｏｌｃａｎｉｃ ｓｏｉｌｓ：Ａｎ ｉｎｔｅｇｒａｔｉｖｅ ａｐｐｒｏａｃｈ［Ｊ］． Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏ
ｇｙ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓａｆｅｔｙ，２０１６，１２９：２４２ ２４９．
ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｅｃｏｅｎｖ． ２０１６． ０３． ０１９．

［４２］Ｊｅｙａｂａｌａｎ Ｊ，Ｖｅｌｕｃｈａｍｙ Ａ，Ｖｉｓｈｎｕ Ｐｒｉｙａｎ Ｖ，ｅｔ ａｌ． Ａ
ｒｅｖｉｅｗ ｏｎ ｔｈｅ ｌａｃｃａｓｅ ａｓｓｉｓｔｅｄ ｄｅｃｏｌｏｕｒｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｙｅｓ：
Ｒｅｃｅｎｔ ｔｒｅｎｄｓ ａｎｄ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｐｒｏｇｒｅｓｓ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ ｔｈｅ
Ｔａｉｗａｎ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｓ，２０２３，１５１：
１０５０８１． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｊｔｉｃｅ． ２０２３． １０５０８１．

［４３］Ａｗｅｔ Ｔ Ｔ，Ｋｏｈｌ Ｙ，Ｍｅｉｅｒ Ｆ，ｅｔ ａｌ． Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｐｏｌｙｓｔｙ
ｒｅｎｅ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ ｏｎ ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｂｉｏｔａ ａｎｄ ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｄｉｖｅｒ
ｓｉｔｙ ｏｆ ｅｎｚｙｍｅｓ ｉｎ ｓｏｉｌ［Ｊ］． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ Ｅｕ
ｒｏｐｅ，２０１８，３０（１）：１１． ＤＯＩ：１０． １１８６ ／ ｓ１２３０２０１８
０１４０６．

［４４］Ｆｅｉ Ｙ Ｆ，Ｈｕａｎｇ Ｓ Ｙ，Ｚｈａｎｇ Ｈ Ｂ，ｅｔ ａｌ． Ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｏｆ
ｓｏｉｌ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｔｏ ｔｈｅ

ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ｉｎ ａｎ ａｃｉｄ ｃｒｏｐｐｅｄ ｓｏｉｌ
［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，２０２０，７０７：
１３５６３４． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｓｃｉｔｏｔｅｎｖ． ２０１９． １３５６３４．

［４５］Ｓｕｎ Ｋ，Ｃｈｅｎ Ｍ Ｈ，Ｑｉ Ｘ Ｍ，ｅｔ ａｌ． Ｌａｃｃａｓｅｅｖｏｋｅｄ ｒｅ
ｍｏｖａｌ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ： Ｒｅａｃｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ， ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎ
ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ，ａｎｄ ｅｃｏｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ［Ｊ］． Ｃｒｉｔｉｃａｌ
Ｒｅｖｉｅｗｓ ｉｎ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，
２０２４，５４（２）：１６２ １８３． ＤＯＩ：１０． １０８０ ／ １０６４３３８９．
２０２３． ２２２４６１２．

［４６］Ｈｕａｎｇ Ｊ，Ｌｉ Ｒ，Ｍａ Ｙ Ｘ，ｅｔ ａｌ． Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ
ｒｅｍｏｖａｌ ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ ｗｅｔｌａｎｄｓ ｗｉｔｈ ／ ｗｉｔｈ
ｏｕｔ ｐｌａｎｔｓ ｕｎｄｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ｍｉｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ
ｏｆ Ｓｏｕｔｈｅａｓｔ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ （Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｅｄｉｔｉｏｎ），
２０２３，５３（３）：５０４ ５１１． ＤＯＩ：１０． ３９６９ ／ ｊ． ｉｓｓｎ． １００１
０５０５． ２０２３． ０３． ０１５． （ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ）

［４７］Ｘｕｅ Ｗ Ｄ，Ｌｉ Ｆ Ｘ，Ｚｈｏｕ Ｑ Ｘ． Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ
ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ａｎｄ ｉｔｓ ｉｎｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍ
ｍｕｎｉｔｙ ｃｈａｎｇｅｓ ａｎｄ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｇｅｎｅｓ ｉｎ ａ ｍｉ
ｃｒｏｂｉａｌ ｆｕｅｌ ｃｅｌｌ［Ｊ］． Ｂｉｏｒｅｓｏｕｒｃｅ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，２０１９，
２８９：１２１６３２． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｂｉｏｒｔｅｃｈ． ２０１９． １２１６３２．

［４８］Ｒｅｉｓ Ａ Ｃ，Ｋｏｌｖｅｎｂａｃｈ Ｂ Ａ，Ｎｕｎｅｓ Ｏ Ｃ，ｅｔ ａｌ． Ｂｉｏｄｅｇ
ｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ： Ｔｈｅ ｎｅｗ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｄｅｔｅｒｍｉ
ｎａｎｔｓ—Ｐａｒｔ Ⅰ［Ｊ］． Ｎｅｗ Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，２０２０，５４：３４
５１． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｎｂｔ． ２０１９． ０８． ００２．

［４９］Ｗａｎｇ Ｙ，Ｈｕａｎｇ Ｄ Ｑ，Ｙａｎｇ Ｊ Ｈ，ｅｔ ａｌ． Ｐｏｌｙａｍｉｄｅ ｍｉ
ｃｒｏｐｌａｓｔｉｃｓ ａｃｔ ａｓ ｃａｒｒｉｅｒｓ ｆｏｒ ｃｅｐｈａｌｅｘｉｎ ｉｎ ｔｈｅ ａｎａｍｍｏｘ
ｐｒｏｃｅｓｓ［Ｊ］． Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ Ｊｏｕｒｎａｌ，２０２３，４５１：
１３８６８５． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ． ｃｅｊ． ２０２２． １３８６８５．

［５０］Ｚｈａｎｇ Ｙ，Ｊｉ Ｚ Ｈ，Ｐｅｉ Ｙ Ｓ． Ｎｕｔｒｉｅｎｔ ｒｅｍｏｖａｌ ａｎｄ ｍｉｃｒｏ
ｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｉｎ ａｎ ａｒｔｉｆｉｃｉａｌｎａｔｕｒａｌ ｃｏｕｐｌｅｄ
ｗｅｔｌａｎｄ ｓｙｓｔｅｍ［Ｊ］． Ｐｒｏｃｅｓｓ Ｓａｆｅｔｙ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ，２０２１，１４７：１１６０ ７０． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／ ｊ．
ｐｓｅｐ． ２０２１． ０１． ０３６．

［５１］Ｓａｎｏｗ Ｓ，Ｋｕａｎｇ Ｗ Ｑ，Ｓｃｈａａｆ Ｇ，ｅｔ ａｌ． Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ
ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓａｓｓｉｓｔｅｄ ｐｌａｎｔ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｕｐ
ｔａｋｅ：Ｏｐｐｏｒｔｕｎｉｔｉｅｓ ｆｏｒ ｍｏｄｅｒｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ［Ｊ］． Ｍｏｌｅｃｕ
ｌａｒ ＰｌａｎｔＭｉｃｒｏｂｅ Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ，２０２３，３６（９）：５３６
５４８． ＤＯＩ：１０． １０９４ ／ ｍｐｍｉ１０２２０２２３ｃｒ．

［５２］Ｐａｎｔｉｇｏｓｏ Ｈ Ａ，Ｍａｎｔｅｒ Ｄ Ｋ，Ｆｏｎｔｅ Ｓ Ｊ，ｅｔ ａｌ． Ｒｏｏｔ ｅｘ
ｕｄａｔｅｄｅｒｉｖｅｄ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ ｓｔｉｍｕｌａｔｅ ｔｈｅ ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｓｏｌｕ
ｂｉｌｉｚｉｎｇ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａ［Ｊ］． Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ Ｒｅｐｏｒｔｓ，２０２３，
１３（１）：４０５０． ＤＯＩ：１０． １０３８ ／ ｓ４１５９８０２３３０９１５２．

［５３］Ｑｉ Ｙ Ｗ，Ｙａｎｇ Ｆ，Ｇａｏ Ｙ，ｅｔ ａｌ． Ｒｏｌｅ ｏｆ ｂｉｏｃｈａｒｄｅｒｉｖｅｄ
ＤＯＭ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎｓ ｉｎ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｕｌｆａ
ｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ａｎｄ ｃｈｌｏｒａｍｐｈｅｎｉｃｏｌ［Ｊ］． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｈａｚ
ａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓ，２０２３，４５８：１３１９７９． ＤＯＩ：１０． １０１６ ／
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不同微塑料和磺胺甲唑共同负载下土壤酶和微生物群落响应
黄　 娟　 陈　 　 曹美芳　 马溢轩　 钱秀雯

（东南大学土木工程学院，南京２１１１８９）

摘要：分别将聚酰胺（ＰＡ）和聚乙烯（ＰＥ）微塑料投加至含有磺胺甲唑（ＳＭＸ）的土壤中，研究其对ＳＭＸ去
除、土壤酶活性和微生物群落的影响．结果表明，ＰＡ和ＰＥ均能短暂提高ＳＭＸ的去除率，抑制ＳＭＸ对微生
物物种多样性的刺激，且ＰＥ的影响更为显著． ＰＥ联合ＳＭＸ可提高放线菌和假单胞菌的相对丰度，ＰＡ联合
ＳＭＸ则可降低类诺卡式菌和链霉菌的相对丰度． ＰＡ ／ ＰＥ联合ＳＭＸ诱使土壤中脱氢酶、脲酶、氨单加氧酶、
硝酸还原酶活性提高，同时抑制了漆酶活性．与ＰＡ联合ＳＭＸ相比，ＰＥ联合ＳＭＸ组的脱氢酶、脲酶、氨单加
氧酶和漆酶活性分别提高９． ８２％、１０． ４１％、８． ０７％和５． ４７％，硝酸还原酶和中性磷酸酶的活性则分别降低
１． ４７％和６． ７８％ ．
关键词：微塑料；磺胺甲唑；综合效应；土壤酶；微生物群落
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